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O trabalho propõe realizar um diagnóstico da qualidade da água e da produtividade pesqueira no 
Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, como requisito para a valoração econômica 
dos impactos decorrentes da poluição hídrica na produtividade pesqueira. Assim, no período de 
estudo (2009 a 2014) foram identificados 07 parâmetros de qualidade da água (oxigênio dissolvido, 
carbono orgânico total, fósforo total, nitrogênio amoniacal total, nitrito, nitrato e coliformes 
termotolerantes) que ocorreram com maior frequência em desconformidade às condições ou padrões 
de qualidade estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05. Quanto aos dados de produção 
pesqueira, foram utilizadas 15 espécies da ictiofauna local, reunidas em 09 grupos (Parati, Robalos, 
Carapeba, Caratinga, Tainha, Corvina, Espada, Bagres e Pescadas). Relacionando estes dados de 
qualidade da água com os da produção pesqueira, através da análise de regressão linear múltipla, 
observaram-se valores significativos para os parâmetros oxigênio dissolvido, fósforo total (relação 
positiva) e nitrato (relação negativa). No que concerne à valoração ambiental, decidiu-se por valorar 
apenas a componente VUD (Valor de Uso Direto) por meio da variação da produção pesqueira em 
relação à variação da qualidade da água. Para tanto, utilizou-se o Método de Produtividade Marginal 
(MPM), a partir da função Dose-Resposta, permitindo observar a variação nas perdas monetárias, 
entre US$ 35.198,33 e US$ 777.581,07. Ressalta-se que os valores obtidos representam apenas uma 
parcela da valoração da perda econômico-ambiental na atividade de pesca (parcela da VUD) e, 
portanto, que esta valoração econômica é subestimada. Cabe apontar que, ainda que não se tenha 
chegado ao valor total correspondente a todos os impactos ocasionados pela baixa qualidade da água, 
tendo em vista as limitações dos métodos e o tempo de estudo, entende-se que os valores obtidos 
representam a perda monetária ambiental mínima, uma vez que, mesmo subestimados esses valores 
refletem como a poluição deste ecossistema aquático pode acarretar prejuízos monetários e 
externalidades negativas à população e ao meio ambiente. Considera-se o ineditismo da obtenção da 
função dose-resposta neste estuário e o resultado econômico-ambiental como importantes fatores 
para sensibilizar os gestores públicos na sua tomada de decisões em ações para promover a 
prevenção e melhoria ambiental do Complexo Estuarino.  
 





The study proposes a diagnosis of water quality and fisheries productivity at the Estuarine Complex 
of Santos, São Vicente and Bertioga, as a requirement for the economic valuation of water pollution 
impacts in fishing productivity. Thus, in the study period (2009-2014) were identified 07 water 
quality parameters (dissolved oxygen, total organic carbon, total phosphorus, total ammonia 
nitrogen, nitrite, nitrate and thermotolerant coliforms) that occurred more frequently in disagreement 
to the conditions or quality standards set by CONAMA Resolution 357/05. For data collection of 
fishery production were used 15 species of the local ichthyofauna divided into 9 groups (white 
mullet, snooks, Caitipa mojarra, Brazilian mojarra, lebranche mullet, whitemouth croaker, largehead 
hairtail, sea catfishs and weakfishs). Relating the water quality with fishery production data through 
multiple linear regression analysis, it was found significant values for dissolved oxygen parameters, 
total phosphorus (positive relationship) and nitrate (negative relationship). Regarding the 
environmental valuation, it was valued only the DUV component (Direct Use Values) by the 
valuation of fishery production variation in relation to water quality variation. For this, we used the 
Marginal Productivity Method (MPM) of the dose-response function, allowing to get the variation in 
monetary losses between US $ 35,198.33 and US $ 777,581.07 for the study period. It is noteworthy 
that the obtained values represent only a portion of the valuation of the economic and environmental 
loss in the fishing activity (part of DUV) and therefore the economic valuation is underestimated. It 
should be noted that, although it has not reached the total amount corresponding to all the impacts 
caused by poor water quality, given the limitations of the methods and study period, it is understood 
that the obtained values represent the minimum environmental monetary loss. Since even 
underestimated, the data reflect how the pollution of this aquatic ecosystem may cause monetary 
losses and negative externalities to the population and the environment. It was considered that this 
environmental economic result is an important factor to sensitize public managers in making 
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O interesse no estudo das funções e serviços ecossistêmicos (SE) como forma de 
compreender os impactos negativos da degradação dos ecossistemas ao bem-estar das populações 
humanas e na forma como essas mudanças podem afetar os fluxos dos serviços ecossistêmicos é 
crescente na comunidade científica (DE GROOT et al., 2002; ANDRADE; ROMEIRO, 2009; 
EIGENBROD et al., 2010; HACKBART, 2012). O conceito de serviços ecossistêmicos 
desenvolvido pela Avaliação Ecossistêmica do Milênio (MEA) é o mais utilizado atualmente, pois 
pressupõe que exista uma interação dinâmica entre as pessoas e os ecossistemas, onde as condições 
humanas impulsionam as mudanças nos ecossistemas, tanto de forma direta como indireta (MEA, 
2005). Este conceito, utilizado pela MEA (op. cit.), segue a definição de COSTANZA et al. (1997) 
na inclusão dos ecossistemas como fontes de serviços ecossistêmicos e a definição de DAILY (1997) 
para a inclusão do termo “serviços”, para abranger os benefícios tangíveis e intangíveis que as 
pessoas obtêm dos ecossistemas, sendo reconhecidos “bens e serviços ecossistêmicos”. Desta forma, 
a MEA (2005), utiliza o conceito de “serviços ecossistêmicos”, como sinônimo de “bens e serviços 
dos ecossistemas”, ainda que conceitue “bens” como benefícios tangíveis e “serviços” como os 
benefícios intangíveis que as pessoas podem obter.   
Para que os SE sejam plenamente oferecidos, as funções ecossistêmicas, responsáveis por 
gerar tais serviços, precisam apresentar um bom funcionamento (DE GROOT et al., 2002). Neste 
sentido, um ecossistema só apresenta as suas funções equilibradas se o ambiente estiver conservado 
ao longo do tempo e do espaço, ou seja, se não houver interferências significativas ou irreversíveis 
na sua estrutura e composição. Espera-se assim, que em áreas de mesmo patamar de complexidade, 
as que permaneceram preservadas ao longo do tempo possam oferecer mais serviços do que outras 
que foram degradadas (HACKBART, 2012). Ressalta-se, entretanto, que o meio ambiente é 
dinâmico, bem como suas componentes ambientais e influências antrópicas. Desta maneira, a fim de 
proceder com o estudo deste trabalho, será considerada a condição ceteris paribus1, a qual neste caso 
delimita o escopo de análise. Entende-se que, estimar ou quantificar alterações na provisão de um 
serviço ecossistêmico a partir da análise das variações ocorridas nas complexas cadeias de interações 
de mais de uma função ecossistêmica, configura-se como uma tarefa praticamente inviável, dada a 
complexidade dos processos envolvidos que deveriam ser analisados.  
                                                        
1 ceteris paribus: é uma expressão do latim que pode ser traduzida por "todo o mais é constante" ou "mantidas inalteradas todas as 
outras coisas". Condição ceteris paribus é comumente usada em razão da complexidade das análises onde existe um número 
indeterminado de variáveis de influência remota que podem, eventualmente, desconectar a observação do resultado. Quando existe 
a necessidade de reduzir o número de variáveis dentro de todo o conjunto daquelas que são suscetíveis de exercer influência 
permanente ou esporádica sobre o fenômeno, para que este possa ser explicado. 
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Por outro lado, a realização de uma análise de relações, visando estimar o impacto de uma 
ação antrópica sobre o fornecimento de um serviço, quando feita a partir de uma determinada função 
ecossistêmica, diretamente associada ao serviço em questão, apresenta-se como alternativa mais 
factível e mais viável em termos práticos. Esta proposta de De Groot et al. (2002), seria a mais 
indicada em casos de análise e valoração de serviços ecossistêmicos, pois diminui a complexidade da 
cadeia de relações a ser estudada chegando-se igualmente ao serviço ecossistêmico pretendido, 
através de uma relação mais direta, ainda que mais simplificada, configurando-se como uma 
abordagem mais viável em termos práticos. 
Ressalta-se que, tal abordagem ainda que parta de uma função ecossistêmica apenas, é uma 
abordagem que visa analisar um determinado serviço ecossistêmico, advindo desta função. O que 
significa que por mais que se tome como base de análise a função correspondente, diretamente 
relacionada ao serviço, todos os demais serviços que eventualmente sejam frutos de tal função não 
serão abordados em sua totalidade. Com isso, para garantir o equilíbrio entre as funções 
ecossistêmicas é, cada dia mais urgente, compreender a dinâmica dos sistemas naturais, seus 
mecanismos de interação, a capacidade de geração de serviços ecossistêmicos e os impactos 
adversos que podem alterar sua disponibilidade (ANDRADE; ROMEIRO, 2009). 
Neste sentido, os serviços ecossistêmicos que estão diretamente relacionados à água podem 
ser bons indicadores de perturbações causadas por ações humanas, uma vez que a água é o elemento 
de melhor conectividade dentro de uma paisagem e que conduz o fluxo de matéria e energia 
(GERGEL et al., 2002). Além disso, a água revela um estado momentâneo da perturbação, já que a 
mobilidade e sua dinâmica de renovação são intensas. Ao mesmo tempo, a água disponibiliza 
inúmeros usos para a sociedade, pois pode ser utilizada como matéria-prima em diversas atividades 
produtivas, propiciar práticas de esporte e lazer, além de receber e reciclar matéria e energia. Por 
isso, os serviços ecossistêmicos relacionados à água são considerados bons indicadores instantâneos 
de perturbações antrópicas.  
Atualmente, a poluição das águas naturais é um problema mundial (BAIRD; CANN, 2011). 
Uma das grandes preocupações ecológicas refere-se ao impacto ambiental causado pela liberação 
antrópica de poluentes em ambientes aquáticos, por seus efeitos adversos e pelo seu potencial tóxico 
(CLEMENTS, 2000; RASHED, 2001; ARIAS et al., 2007; CETESB, 2015; THOMAS; CALLAN, 
2015). Em uma visão de saúde pública ou ecológica, poluentes são substâncias biológicas, físicas ou 
químicas, que, identificadamente em excesso, são conhecidas por serem prejudiciais aos outros 
organismos vivos (BOTKIN; KELLER, 2011).  
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Para definir a poluição em meios aquáticos, geralmente observa-se o uso pretendido da água, 
a condição de qualidade de acordo com a norma estabelecida, os seus efeitos sobre a saúde pública, 
ou os seus impactos ecológicos. Atualmente, os principais usos d’água se vinculam à agricultura, 
processos industriais e abastecimento doméstico (CETESB, 2015). 
De acordo com o autor Henriques (1991), os impactos das atividades humanas nos recursos 
hídricos, são resultantes de: 
 Alterações da quantidade de água dos fluxos das várias componentes do ciclo hidrológico 
(precipitação, infiltração, escoamento superficial e subterrâneo e evapotranspiração), 
incluindo as modificações do uso do solo das bacias hidrográficas, provocando o eventual 
agravamento da ocorrência e da magnitude de cheias e secas; 
 Alterações nos processos geomorfológicos de erosão, transporte sólido e sedimentação, 
provocando modificações nos cursos de água e na respectiva capacidade de vazão; 
 Alterações da qualidade da água (parâmetros físico-químicos, químicos e biológicos) dos 
meios hídricos superficiais e subterrâneos. 
No mundo todo, as águas costeiras, muito utilizadas para recreação, também abrigam fauna e 
flora importantes no ecossistema marinho (YAÑEZ-ARANCIBIA et al., 2008; WILSON, 2010). As 
águas próximas ao litoral são as mais produtivas do oceano, pois recebem a contribuição de 
nutrientes carreados pelos rios (MIRANDA et al., 2002). A manutenção da qualidade dessas águas é 
imprescindível não só para garantir o lazer da população, mas também para a preservação da vida 
aquática e a manutenção da produtividade pesqueira (COSTANZA et al., 1997; WORM et al., 2006).  
Entretanto, as águas costeiras são também as que sofrem maior pressão antrópica (CUNHA, 
2003; WORM et al., 2006; CETESB, 2015), bem como a biota aquática, que está constantemente 
exposta a um grande número de substâncias tóxicas lançadas no ambiente, oriundas de diversas 
fontes antrópicas de emissão (RASHED, 2001; THOMAS; CALLAN, 2015). Os efeitos sobre a 
fauna podem incluir desde alterações fisiológicas em alguns organismos, até a morte de indivíduos, 
afetando toda a estrutura da comunidade (CLEMENTS, 2000). Em geral, quanto maior a 
concentração de contaminantes e mais longo o tempo de exposição, maiores as chances dos impactos 
negativos atingirem níveis superiores de organização biológica, como comunidades e ecossistemas 
(Figura 1; ARIAS et al., 2007). Se um estresse dura tempo suficiente para levar ao declínio uma 
população de organismos, afetando as taxas de crescimento, reprodução e impedindo o recrutamento 





Figura 1. Representação esquemática da ordem sequencial de respostas a poluentes dentro de um sistema 
biológico. Fonte: ARIAS et al. (2007). 
 
No Brasil, a Zona Costeira (área de interface entre o ar, a terra e o mar) é uma das áreas sob 
maior estresse ambiental, devido à excessiva exploração de seus recursos naturais e o uso do solo. 
Compõem os mais modificados e ameaçados ambientes aquáticos (COSTANZA et al., 1997; 
BLABER et al., 2000; WORM et al., 2006; COSTANZA et al., 2014). Podem ser encontradas nessa 
região, áreas em que coincidem intensa urbanização, atividades de pesca, atividades portuária e 
industrial, além da exploração turística. Em várias regiões tropicais, vem sendo registrado um 
decréscimo considerável na produção pesqueira, associado à destruição de manguezais, sobrepesca e 
poluição hídrica (CHAGAS, 2005; HORTELLANI et al., 2008; COSTANZA et al., 2014).  
A qualidade das águas costeiras brasileiras é bastante influenciada pelas condições de 
saneamento básico existentes nas cidades litorâneas (CETESB, 2015). Muitas das capitais brasileiras 
estão localizadas à beira-mar e na maioria dos casos não possuem infraestrutura de saneamento 
suficiente para sua população (IBGE, 2011). Assim, o aporte de esgotos domésticos para as praias se 
torna um fato rotineiro. Este lançamento de efluentes domésticos sem tratamento inviabiliza diversos 
usos dos ecossistemas aquáticos. Essa redução do potencial de uso é decorrente, principalmente, da 
degradação ecológica (redução da diversidade de espécies biológicas) e sanitária (redução da 
qualidade da água para o uso humano) causada pelo aporte de esgotos nos ambientes aquáticos 
(MAROTTA et al., 2008). A principal causa de degradação das águas no espaço urbano é o 
lançamento de efluentes domésticos sem o tratamento adequado, os quais são ricos em matéria 
orgânica e nutrientes (THOMAS; CALLAN, 2015). Além disso, o excessivo aporte de nutrientes nos 
ecossistemas aquáticos é fortemente correlacionado com a ocupação humana (ARBUCKLE; 
DOWNING, 2001; ARIAS et al., 2007; HACKBART, 2012). 
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No estuário de Santos, o processo de industrialização e o desenvolvimento tornaram-se fonte 
de renda, gerando ciclos migracionais e riscos potenciais de poluição, na medida em que as 
atividades industriais desta região foram responsáveis pelo lançamento de várias substâncias 
potencialmente tóxicas no ambiente aquático (CETESB, 2015). Adicionalmente, o desenvolvimento 
trouxe a migração populacional que resultou em questões de ordem física, tais como a destruição dos 
ecossistemas periféricos à baía e ao estuário. Como também, o uso desordenado do solo e seus 
efeitos impactantes, em termos de assoreamento dos corpos d’água, aumento da taxa de 
sedimentação e consequente inundação (FRF, 2008), aliados à poluição das águas por lançamentos 
de efluentes domésticos (CETESB, 2015), refletem até hoje no caráter fortemente eutrófico da 
região, não apresentando melhora ao longo do tempo (BRAGA et al., 2000; SIQUEIRA, 2003; 
ANCONA et al., 2006; CETESB, 2015). 
Por sua vez, o diagnóstico ambiental é de suma importância para subsidiar a tomada de 
decisão, a qual permita evitar ou reverter os prejuízos ecológicos, sociais e econômicos da 
degradação sanitária (MAROTTA et al., 2008). Vale ressaltar a importância de um monitoramento 
constante e de longo prazo em ambientes aquáticos, uma vez que amostras pontuais destes ambientes 
registram apenas o instante exato em que foram coletadas e não acompanham a variação temporal e 
espacial da contaminação, resultando em um quadro de contaminação baixa e contínua, que nem 
sempre é captado pelos métodos utilizados (THOMAS; CALLAN, 2015). Desde a década de 1970, 
pesquisadores e gestores de recursos hídricos da Europa Ocidental e América do Norte argumentam 
que as metodologias tradicionais de classificação de águas, baseadas em características físicas, 
químicas e bacteriológicas, não são suficientes para atender aos usos múltiplos da água, sendo 
particularmente deficientes na avaliação da qualidade estética, de recreação e ecológica do ambiente 
(CAIRNS; PRATT, 1993). Outra desvantagem é que, se as medições químicas forem feitas longe da 
fonte poluente, não serão capazes de detectar perturbações sutis sobre o ecossistema (ROSENBERG; 
RESH, 1993). Para a realização de avaliações eficientes, é de fundamental importância a aplicação 
de análises integradas da qualidade da água, unindo as respostas das metodologias tradicionais de 
avaliação aos aspectos biológicos do sistema (CAIRNS; PRATT, 1993; ROSENBERG; RESH, 
1993; BUSS et al., 2003; THOMAS; CALLAN, 2015). Dessa forma, o monitoramento bem 
conduzido da qualidade da água se mostra imprescindível para subsidiar as constantes ações de 
manejo, que permitem, por sua vez, conservar seus múltiplos usos e exemplificar como a Ecologia é 
inseparável da Economia, e vice-versa (COSTANZA et al., 1997; THOMAS; CALLAN, 2015). 
Neste cenário, ganha ênfase a adoção de modelos de Gestão dos Recursos Hídricos. Estes 
modelos seriam capazes de promover o uso racional, a preservação e a melhoria da qualidade das 
águas (GARCIA; ROMEIRO, 2013; THOMAS; CALLAN, 2015). No Plano Nacional de Recursos 
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Hídricos (PNRH), estabelecido pela Lei nº 9.433/97, consta que a bacia hidrográfica é a unidade 
territorial de gestão, considera-se o ciclo hidrológico, reconhece-se a interdependência ecossistêmica 
e que a água é um “bem” dotado de valor econômico, portanto passível de “precificação” (BRASIL, 
1997). Contudo, de acordo com Garcia; Romeiro (op. cit.), a “precificação” da água não é uma tarefa 
trivial. Em primeiro lugar, porque pode não haver informações suficientes que permitam uma 
valoração adequada; em segundo lugar, porque é possível que ocorram situações em que o preço 
adequado não possa ser cobrado integralmente dos usuários. A solução deste segundo obstáculo 
passa pela definição de políticas de subsídios. Em relação ao primeiro obstáculo, é preciso 
inicialmente definir o que seria uma precificação adequada, para depois enfrentar suas dificuldades 
metodológicas. 
A valoração econômica dos recursos naturais, aplicada como ferramenta de gestão ambiental, 
tem repercussões no âmbito da pesquisa, em relação ao aprimoramento metodológico e à 
consistência dos resultados, e nos cenários de tomada de decisão, onde diversos atores e instituições 
negociam os processos de execução das políticas ambientais (CAMPHORA; MAY, 2006).  
Nesta linha, Tavares et al. (1999) afirmam em seu trabalho que, valorar recursos ambientais é 
uma tarefa complexa e que exige uma abordagem multidisciplinar. Esta abordagem não se limitaria à 
participação fragmentada de especialistas de diferentes áreas atuando em partes estanques do estudo. 
É necessária uma intervenção conjunta de profissionais, que sejam especialistas em suas respectivas 
áreas, mas que possuam uma parcela de conhecimento significativo nas demais áreas envolvidas.  
Dessa forma, o presente estudo tem como objetivo realizar um diagnóstico da qualidade da 
água do Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, a fim de identificar os principais 
parâmetros físicos, químicos e biológicos presentes na água superficial, que podem alterar a 
qualidade desta matriz. Neste sentido, pretende-se identificar os impactos decorrentes da poluição 
hídrica à produtividade pesqueira, ao longo do tempo, com intuito de realizar a valoração econômica 
do impacto a esta matriz sobre a produção pesqueira. 
2. OBJETIVO GERAL 
 
 Reafirmar a importância da valoração econômica dos recursos ambientais, como subsídios 
para a gestão integrada dos recursos hídricos e pesqueiros na região de estudo; 
 
2.1. Objetivos específicos 
 Realizar levantamento de dados históricos sobre a poluição hídrica no Complexo 
Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga; 
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 Diagnosticar os principais parâmetros (físicos, químicos e biológicos) que podem causar 
alterações na qualidade da água na região, durante o período estabelecido para este 
trabalho (2009 – 2014); 
 Identificar as principais espécies de peixes desembarcadas na região, bem como a variação 
da produtividade pesqueira destas espécies; 
 Relacionar os principais parâmetros identificados que podem causar alterações na 
qualidade da água na região, com a variação da produtividade pesqueira das espécies 
selecionadas;  
 Valorar os impactos causados pela alteração da qualidade da água na produtividade 
pesqueira do Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, através dos métodos 
de Produtividade Marginal e função Dose-Resposta; 
2.2. Justificativa 
 
A escassez de trabalhos envolvendo a valoração de recursos ambientais no Brasil e 
consequentemente na área de estudo, aliado à exigência de uma abordagem multidisciplinar sobre o 
tema e a urgente necessidade de subsídios e ferramentas para uma gestão integrada dos recursos 
hídricos e pesqueiros na região, consistem na principal motivação para se determinar as 
externalidades2 negativas no referido Complexo Estuarino.  
Este trabalho propõe a realização de um diagnóstico da qualidade da água e da produtividade 
pesqueira no Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, como requisito para a 
valoração econômica dos impactos decorrentes da poluição hídrica na produtividade pesqueira, a fim 
de contribuir para a gestão desses recursos. 
3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
O item a seguir apresenta uma revisão bibliográfica sobre temas macros que contemplam este 
trabalho e que se julga necessário à elucidação dos conteúdos e conceitos sobre: (i) o histórico da 
região do Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga; (ii) a Caracterização da Pesca na 
Região; (iii) Ciclos de nutrientes no ecossistema aquático; (iv) Funções e serviços ecossistêmicos e; 
(v) Valoração Ambiental.    
 
                                                        
2 Um conceito mais amplo e que incorpora a noção de poluição é o de externalidades ambientais. Chama-se externalidade negativa 
quando os custos da degradação ecológica não são pagos pelos responsáveis por sua geração; e externalidade positiva quando 
existem benefícios que não são apropriados pelos responsáveis pelo projeto. 
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3.1.  Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga  
Os estuários podem ser definidos como corpos d’água que ocupam a região de transição entre 
os oceanos e os rios, sendo um ambiente costeiro semi-fechado com uma ligação livre com o oceano 
aberto, no interior do qual a água do mar é diluída pela água doce oriunda da drenagem continental 
(MIRANDA et al., 2002). São ambientes com formação geológica muito recente, ao fim da última 
transgressão, há cerca de 7 mil anos, quando o mar nas regiões costeiras chegou ao nível atual 
(SCHAEFFER-NOVELLI et al., 2001). A matéria orgânica e os nutrientes que ali circulam dão 
suporte a cadeias alimentares diversificadas e complexas, sendo que poucos sistemas do planeta 
suportam tão grandes biomassas de peixes e outros recursos demerso-pelágicos como os estuários 
(YAÑEZ-ARANCIBIA et al., 2008; SILVA-NETO, 2012). Os peixes e muitos dos invertebrados 
presentes nos estuários e águas costeiras são recursos pesqueiros valiosos, adquirindo caráter 
alimentar de rápido acesso à população humana, formando a base para o desenvolvimento de uma 
grande variedade de pescarias. Nos países em desenvolvimento, a pesca muitas vezes constitui a 
principal fonte de alimento e renda para as populações que vivem ao longo da costa (BLABER, 
1997).  
Dessa forma, a introdução direta ou indireta de substâncias e de energia pelo homem podem 
atingir níveis de elevada concentração, causando a contaminação das águas estuarinas com efeitos 
nocivos para os recursos vivos, perigo para a saúde humana, obstáculos para as atividades marinhas e 
de pesca, deterioração da água e redução de seus atrativos naturais (MIRANDA et al., 2002). 
O Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga está localizado na Baixada Santista 
na região central do litoral do estado de São Paulo, na costa sudeste brasileira, abrangendo, a área 
estuarina da Ilha de São Vicente (Santos e São Vicente) e de Santo Amaro (Guarujá), além do Canal 












Figura 2. Mapa geográfico da porção central da Baixada Santista (Elaborado pelo autor).  
 
A região é formada por uma extensa planície, limitada ao norte pela Serra do Mar e ao sul 
pelo Oceano Atlântico. Possui uma rede de canais meandrantes, interligados à baía de Santos, com 
abertura para o oceano localizado ao sul, por meio de dois canais principais que circundam a ilha de 
São Vicente, os quais recebem os nomes dos dois municípios situados na ilha, Santos e São Vicente. 
Estes canais apresentam características distintas entre si. O Canal de São Vicente, a oeste da ilha, 
também denominado canal dos Barreiros, é mais raso, com profundidade média de 6,0 m, e o canal 
de Santos, a leste da ilha, possui profundidade média de 15,0 m, mantida artificialmente por meio de 
dragagem de manutenção, de forma a garantir a profundidade necessária para o funcionamento do 
porto de Santos. O canal de São Vicente possui uma largura média de 600 m e comprimento de 
aproximadamente 7,5 km, desde a sua embocadura na baía de Santos até seu limite superior (no 
largo da Pompeba). O canal de Santos, com embocadura a leste da baía, juntamente com o canal do 
Porto, possui uma largura média de 400 m e comprimento de aproximadamente 14 km até seu limite 
superior (próximo ao Canal de Piaçaguera). Além dos principais canais que fazem a ligação entre as 
águas salinas da baía e os rios que nascem e descem das escarpas da Serra do Mar, o estuário possui 
outros dois canais de acesso: o canal de Piaçaguera e o canal de Bertioga. 
O canal de Piaçaguera era um canal natural, que foi alargado e aprofundado na década de 60, 
com a finalidade de servir de acesso marítimo aos terminais privados de indústrias do pólo industrial 
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de Cubatão, estabelecidas às margens do estuário com este propósito (GOLDENSTEIN, 1972). Este 
canal situa-se na cabeceira do estuário, possui 5,0 km de extensão até o largo do Caneú e 450 m de 
largura; desde 1969 é utilizado para transporte de cargas de navios. O canal de Bertioga possui 
interligação com o estuário de Santos e São Vicente apenas em uma das suas duas extremidades; 
localizado a leste do canal de Santos, possui profundidade de até 15,0 m na barra e profundidade 
menores entre 3,0 e 6,0 m no interior. Sua extensão total é de aproximadamente 25 km até a foz no 
Oceano Atlântico. Ao contrário dos canais de Santos e de Piaçaguera, no canal de Bertioga não 
ocorre a navegação de navios.  
Este Complexo Estuarino se constitui em uma zona de transição entre o Oceano Atlântico e 
as águas doces presentes na bacia hidrográfica, recebendo a drenagem continental das bacias dos rios 
Aguapeú, Branco, Piaçabuçu, Cubatão, Mogi, Quilombo, Jurubatuba, Diana e Itapanhaú, que nascem 
na Serra do Mar (AB’ SABER, 2006). Para possibilitar uma melhor análise da bacia hidrográfica, o 
estuário foi dividido em 10 sub-bacias principais: rio Piaçabuçu, rio Boturoca, rio Cubatão, rio 
Perequê, rio Moji, rio Quilombo, rio Jurubatuba, rio Cabuçu, além das duas sub-bacias compostas 
pelas ilhas São Vicente e Santo Amaro, conforme apresentado na Figura 3. 
 
Figura 3. Principais sub-bacias dos rios contribuintes do Complexo Estuarino de Santos e São Vicente. (Fonte: 
Mancuso, 2007). 
 
Trata-se de um dos mais importantes estuários do Brasil sob o ponto de vista 
socioeconômico, com destaque para a presença do maior porto da América Latina. Do ponto de vista 
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ambiental, destaca-se por estar em uma área que compreende 31% do total de 231 km2 de áreas 
remanescentes de florestas de mangue do estado de São Paulo e representa 59% das florestas de 
mangue da região da Baixada Santista (SANTOS, 2009). Segundo Santos (op. cit.), o processo de 
alteração dos manguezais da Baixada Santista está diretamente associado à história de ocupação 
humana na região. Sugere ainda, que o melhor uso, para qualquer área de manguezal é manter esse 
ambiente como área conservada. 
O manguezal é um ecossistema de transição entre os ambientes marinho e terrestre, estando 
sujeito à influência do regime de marés (SCHAEFFER-NOVELLI, 1995). Formam-se onde os 
processos de deposição de sedimento são predominantes (SCHAEFFER-NOVELLI et al., 2002). Sua 
vegetação apresenta característica que permite sua sobrevivência sob condições de alta salinidade e 
baixa consolidação do solo (AFONSO, 2006). Construções e atividades humanas causam impactos a 
esse ecossistema (FAO, 2007), o que traz consequências ecológicas, reduzindo o número de serviços 
oferecidos e, consequentemente, econômicas (ALONGI, 2002, POLIDORO et al., 2010; 
COSTANZA et al., 2014). Esses impactos têm grande significado em países em desenvolvimento, 
onde mais de 90% dos manguezais do planeta estão presentes (DUKE et al., 2007). 
Na Baixada Santista, a flora dos manguezais é dominada pelas espécies arbóreas Rhizophora 
mangle, Laguncularia racemosa e Avicennia schaueriana (RODRIGUES, et al., 1995). Estes 
manguezais da região estão sujeitos a alterações de origem antrópica (CUNHA-LIGNON et al., 
2009), decorrentes do desenvolvimento urbano e industrial (KJERFVE; LACERDA, 1993), assim 
como das atividades portuárias (SARTOR, et al., 2007). Nesse sentido, Rodrigues et al. (1995) 
identificaram um eixo transversal (direção NE/SW) entre São Vicente e o estuário de Santos, 
havendo maior degradação neste último do que ao norte do estuário de São Vicente e em direção a 
Bertioga.  
 
3.2. Caracterização da Pesca na Região 
 
A região de estudo, compreendida pelo Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e 
Bertioga, apresenta uma grande heterogeneidade em relação a fatores bióticos e também abióticos 
antropogênicos, considerada a presença do porto mais importante da América Latina e suas 
atividades afins, uso e ocupação desordenados do solo e intensa urbanização. Posto todos estes 
entraves à biota aquática, ainda, registra-se a existência de recursos vivos abundantes na região, 
explorados comercialmente há muitas décadas e que constituem uma atividade econômica 
importante, principalmente para as comunidades de pescadores artesanais locais (SEVERINO-
RODRIGUES et al., 2001).  
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Essas comunidades que viviam em sítios e da exploração dos recursos naturais até meados do 
século XX, com a rápida e desordenada ocupação dos territórios terrestres, passaram a ocupar os 
espaços no interior do estuário e a pesca tornou-se a principal forma de produção desses núcleos 
tradicionais. Nos anos subsequentes, com o recebimento de novos imigrantes na região e devido ao 
desemprego e aos baixos salários na época, alguns deles também adentraram na pesca (MOREIRA-
JUNIOR, 2010). Já no início do século XXI, Gefe et al. (2003) identificaram no Complexo Estuarino 
que os pescadores artesanais estavam distribuídos em 17 localidades pertencentes aos municípios de 
Santos, São Vicente, Cubatão, Guarujá e Bertioga, totalizando cerca de 7.000 pescadores.  
Apesar de existir uma cadeia produtiva composta por fornecedores de insumos, pescadores, 
comerciantes e mercado consumidor (MOREIRA-JUNIOR, 2010), as atividades pesqueiras, os 
organismos capturados e as rotas de pesca são, relativamente, pouco conhecidas na região, 
necessitando tanto de um inventário mais circunstanciado, como de análise espaço-temporal, 
caracterizando a atividade e permitindo descrever o estado de conservação dos principais recursos 
objetos da atividade (TOGNI, 2013).  
Togni (op. cit.) cita que a pesca realizada dentro do Complexo Estuarino apresenta alto grau 
de diversidade de petrechos e técnicas aplicadas nos processos de captura. Essa diversificação do 
esforço de pesca pode significar uma alternativa para suprir a diminuição da abundância numérica e 
da biomassa, relacionada a fatores como a poluição e sobrepesca dos recursos prioritariamente 
objetivados pelos pescadores. Havendo ainda, a pesca amadora esportiva e a pesca artesanal 
comercial que utilizam pequenas ou médias embarcações, motorizadas ou não, e são praticadas sem 
vínculo empregatício com a indústria de processamento ou comercialização do pescado.  
Neste cenário, a pesca de iscas vivas tem se tornado uma alternativa para muitos pescadores 
artesanais frente à escassez de pescado, o que demonstra o grande potencial socioeconômico da 
pesca amadora esportiva e sua forte relação com a pesca artesanal nesta região de estudo (TOGNI, 
2013). Assim como visto por demais autores nas regiões estuarinas do litoral sul (BARCELLINI et 
al., 2013) e norte do estado de São Paulo (MORENO; CARVALHAL, 2013), demonstrando ser 
fundamental a realização de estudos a longo prazo, sobre estas atividades para o conhecimento da 
sua dinâmica, suas interações com as demais atividades neste ambiente e consequentemente o 
ordenamento da atividade e gestão dos recursos. 
 
3.3. Ciclo de nutrientes no ecossistema aquático  
Dentre os nutrientes no ambiente aquático de grande importância para os organismos vivos 
(vegetais e animais) destacam-se os elementos nitrogênio e fósforo (CONLEY, 2000; KAHN; 
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ANSARI, 2005; BOTKIN; KELLER, 2011). Os elementos nitrogenados e fosforados, tais como 
amônio (NH4+), nitrato (NO3
-), nitrito (NO2
-), fosfato (PO4
3-), dentre outros, são consideradas 
espécies limitantes para a produção e crescimento de plânctons, e consequentemente afetam os 
demais níveis da cadeia trófica (LIBES, 2009).   
A seguir serão detalhados os ciclos do nitrogênio e fósforo, por serem considerados os ciclos 
mais afetados nas últimas décadas por ações antrópicas na região de estudo, conforme apresentado 
mais adiante neste trabalho.  
 
4.6.1. Ciclo do nitrogênio em meio aquático 
O nitrogênio é essencial para a vida, pois é necessário na produção de proteínas e do DNA 
(BOTKIN; KELLER, 2011). O nitrogênio livre (N2 não combinado com nenhum outro elemento 
químico) constitui aproximadamente 80% do ar atmosférico. No entanto, muitos organismos não 
podem utilizar diretamente esta forma de nitrogênio. Alguns, como os animais, necessitam de 
nitrogênio em um composto orgânico, outros, incluindo as plantas, as algas e as bactérias podem 
absorver nitrogênio mesmo na forma de íons de nitrato (NO3
-) ou íons de amônia (NO4
+). Em função 
do nitrogênio ser, relativamente, um elemento químico não reativo, poucos processos convertem o 
nitrogênio molecular em um desses compostos. Um deles é a luz, que oxida o nitrogênio produzindo 
o óxido nítrico. Na natureza, todas as outras formas de conversão do nitrogênio molecular para 
formas biológicas utilizáveis são realizadas por bactérias (BOTKIN; KELLER, 2011).  
O ciclo do nitrogênio é um dos mais importantes e complexos ciclos globais (Figura 4). O 
processo de conversão inorgânica do nitrogênio molecular na atmosfera para amônia ou nitrato é 
denominado fixação de nitrogênio. Uma vez nessas formas, o nitrogênio pode ser utilizado pelas 
plantas nos continentes e pelas algas nos oceanos. Por meio de reações químicas, bactérias, plantas e 
algas podem então converter esses compostos de nitrogênio inorgânicos em orgânicos, assim o 
nitrogênio se torna disponível para a cadeia alimentar ecológica. Quando os organismos morrem, 
outras bactérias convertem os compostos orgânicos de volta na forma de amônia, nitrato ou 
nitrogênio molecular, que retornam para a atmosfera. O processo que libera o nitrogênio fixo de 
volta para a forma de nitrogênio molecular é chamado de desnitrificação (BOTKIN; KELLER, 
2011). 
Em ambientes aquáticos o nitrato é a espécie mais comum de nitrogênio reativo (Nr). As 
formas de nitrogênio encontradas no ambiente podem ser associadas à distância das fontes de 
contaminação. O nitrogênio orgânico e amoniacal, por serem formas reduzidas, são vinculados às 
zonas de autodepuração naturais e decomposição em rios, respectivamente. Enquanto que as formas 
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oxidadas (nitrito e nitrato) são observadas em zonas de recuperação. Em tese, se for coletada uma 
amostra de água de um rio poluído e houver predominância das formas reduzidas, significa que o 
foco de poluição se encontra próximo; enquanto que se prevalecerem o nitrito e o nitrato, denota que 
as descargas de esgotos se encontram mais distantes (CETESB, 2010). 
Grande parte da amônia e do nitrato, principais fontes de nitrogênio em meio aquático, são 
absorvidas pelo fitoplâncton, sendo posteriormente transferido para o zooplâncton (através da cadeia 
trófica) ou depositada nos sedimentos. Após o consumo deste zooplâncton por peixes ocorre a 
excreção de nitrogênio sob a forma de amônia, que também pode ser consumida pelo fitoplâncton. 
Segundo Herbert (1999), a maior parte da fixação de nitrogênio ocorre através da atuação do 
plâncton, enquanto que a desnitrificação ocorre predominantemente nos sedimentos (devido às 
condições anóxicas). 
Mosier et al. (1998) afirmam que o ciclo do nitrogênio consiste em um constante processo de 
reciclagem e transferências dos compostos nitrogenados, sob diversas formas, através dos 
compartimentos ambientais solo-água-ar, sendo eventualmente aprisionado sub superfície nos 
sedimentos por longo período. 
Em síntese, os compostos de nitrogênio são ora benéficos, ora prejudiciais para a sociedade e 
para o meio ambiente. O nitrogênio é necessário a todas as formas de vida e os seus compostos são 
utilizados em vários processos tecnológicos e na agricultura, porém, o nitrogênio em excesso é 
também uma fonte de poluição para o ar e a água (BOTKIN; KELLER, 2011).  
 
Figura 4. Ciclo global do nitrogênio. Os números nos retângulos indicam as quantidades armazenadas e os números 
com setas indicam o fluxo anual, em 1012 g de N2. Os valores dessas quantidades são estimativas aproximadas na 
ordem da magnitude. Fonte: BOTKIN; KELLER, 2011. 
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4.6.2. Ciclo do fósforo em meio aquático  
O fósforo é um dos seis principais elementos químicos necessários em grandes quantidades 
por todas as formas de vida, é, com frequência, um nutriente limitante para o crescimento das plantas 
e das algas (BOTKIN; KELLER, 2011). No entanto, se o fósforo for muito abundante pode causar 
problemas ambientais (CONLEY, 2000; ESCHRIQUE, 2007; THOMAS; CALLAN, 2015). 
Ao contrário do nitrogênio, o fósforo não possui fase gasosa na Terra (Figura 5). Por isso o 
ciclo do fósforo é significativamente diferente do ciclo do nitrogênio. A taxa de transferência do 
fósforo no sistema terrestre é lenta quando comparada com a do nitrogênio. O fósforo está presente 
na atmosfera somente em pequenas partículas de poeira. Além disso, o fósforo tende a formar 
compostos que são relativamente insolúveis em água. Consequentemente, o fósforo não é 
quimicamente alterado de forma rápida. Ele ocorre comumente no estado oxidado de fosfato, que se 
combina com cálcio, potássio, magnésio e ferro para formar os minerais (BOTKIN; KELLER, 
2011). 
De forma natural, o fósforo chega às águas continentais costeiras através do processo de 
intemperismo sofrido pelas rochas fosfáticas, que em seguida sofrem processo de lixiviação e 
finalmente chegam aos cursos d’água. O transporte na água ocorre principalmente na forma de 
fósforo particulado e dissolvido, podendo estar na forma orgânica (fosfolipídios, adsorvidos a 
agregados orgânicos e organismos vivos, fosfatases, etc) e inorgânica (íons ortofosfato, FeHPO4
+, 
CaH2PO
4+, adsorvidos a minerais e agregados inorgânicos). Dentre todas as espécies de fósforo, o 
ortofosfato se destaca por sua importância para o meio biótico, por ser a principal forma de fosfato 
que pode ser assimilada pelos produtores aquáticos (ESCHRIQUE, 2007). 
O fósforo entra na biota por meio de sua absorção como fosfato pelas plantas, algas e 
algumas bactérias (LIBES, 2009). Parte deste fósforo absorvido pela vegetação é devolvida ao solo 
quando as plantas morrem. Outra parte é inevitavelmente perdida para o ambiente, podendo então ser 
transportado pelos rios e, em direção ao oceano, na forma solúvel em água ou como partícula em 
suspensão (BOTKIN; KELLER, 2011). Cabe ressaltar, no entanto, que existe uma importante 
contribuição por fontes antrópicas no processo de inserção de formas inorgânicas de fósforo em 
ambientes aquáticos, devido ao uso indiscriminado de fertilizantes químicos no solo e emissões de 
efluentes urbanos e industriais (SHINDLER, 2006; MARINS et al., 2007; CETESB, 2015; 
THOMAS; CALLAN, 2015). 
Eschrique (2007) destaca que o fósforo inorgânico presente na água pode ser assimilado 
pelos organismos, principalmente fitoplânctons e outros produtores primários, podendo passar por 
diversos níveis tróficos, e retornando ao sedimento em seguida. No sedimento, o fósforo é 
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decomposto por fungos e bactérias, num intervalo de tempo relativamente curto, podendo ser 
liberado na forma inorgânica para o meio aquático.  
No sedimento, a concentração de fósforo é diretamente influenciada pela concentração de 
oxigênio na camada de água de contato. Se a coluna de água for anaeróbia, o fósforo é liberado do 
sedimento, e se for aeróbia ele fica aprisionado no sedimento na forma de precipitado. Fatores físico-
químicos e químicos, tais como concentração de determinados íons (ferro, alumínio, sulfeto, 
compostos orgânicos e carbonatos), pH (alto) e condições de oxi-redução influenciam a 
imobilização, através de precipitação, dos íons de fosfato no ambiente aquático (ESCHRIQUE, 
2007; LIBES, 2009).  
 
Figura 5. Ciclo global do fósforo. Os valores da quantidade de fósforo armazenado ou em movimento (em fluxo) são 
estimativas aproximadas na ordem da magnitude. Fonte: BOTKIN; KELLER, 2011. 
 
 
3.4. Funções e Serviços ecossistêmicos (SE) 
Há uma estreita relação entre processos ecológicos e estruturas que se traduzem em funções 
ecossistêmicas, que, por conseguinte originarão os bens e serviços ecossistêmicos (DE GROOT et 
al., 2002). Às vezes, o conceito de função é usado para descrever o funcionamento interno dos 
ecossistemas, por exemplo: manutenção de fluxo de energia, ciclagem de nutrientes. Por outro lado, 
às vezes relata os benefícios aos humanos advindos das propriedades e processos do ecossistema. 
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Para De Groot et al. (2002), as funções ecossistêmicas seriam a capacidade dos componentes 
e processos naturais de fornecerem bens e serviços que possam satisfazer as necessidades humanas 
direta ou indiretamente. As funções provêem os bens e serviços que são valorados pelos humanos e 
são resultantes dos processos ecológicos e das estruturas ecossistêmicas. Cada função é resultado de 
processos naturais do subsistema ecológico total do qual faz parte. Os processos ecológicos, por sua 
vez, são resultado de complexas interações entre o meio biótico e abiótico. 
Dessa forma, De Groot et al. (op. cit.) diferenciam as funções de bens e serviços 
ecossistêmicos e separam as funções em 04 tipos:  
1) Função de regulação: Relativa à capacidade dos ecossistemas naturais e semi-naturais 
regularem processos ecológicos essenciais e sistemas de suporte à vida através de ciclos 
biogeoquímicos e processos biosféricos (por exemplo a regulação climática). Estas funções de 
regulação fornecem muitos serviços que têm benefícios diretos e indiretos para os humanos (como a 
manutenção da qualidade do ar, água, solo e sistemas biológicos).  
2) Função de Habitat: Ecossistemas naturais fornecem refúgio e habitat para reprodução de 
plantas e animais selvagens, contribuindo para a conservação biológica, diversidade genética e 
processos evolutivos.  
3) Função de produção: Fotossíntese e absorção de nutrientes pelos autótrofos convertem 
energia, dióxido de carbono, água e nutrientes numa diversidade estruturas de carboidratos, que por 
sua vez são usados por produtores secundários para produzir uma ampla variedade de biomassa viva. 
Esta ampla diversidade de estruturas de carboidratos fornece muitos bens ecossistêmicos para o 
consumo humano, desde o fornecimento de alimentos, medicamentos, material para combustíveis até 
recursos genéticos.  
4) Função de informação: Contribuem para a manutenção da saúde humana e do meio 
natural, proporcionam oportunidades para reflexão, enriquecimento espiritual, desenvolvimento 
cognitivo e recreação. 
Embora pareça arbitrária, a hierarquização possui uma lógica subjacente, pois as duas 
primeiras (regulação e habitat) são essenciais para a manutenção dos processos naturais e seus 
componentes. Adicionalmente, são imprescindíveis para a viabilidade dos outros dois grupos de 
funções (produção e informação). No entanto, De Groot et al. (2002) ressaltam que cada função pode 
formar um ou mais serviços, bem como um serviço pode ser fornecido por mais de uma função.  
Daly; Farley (2004) definem estrutura ecossistêmica como sendo todos os indivíduos e 
comunidades que compõem o ecossistema, junto aos recursos abióticos (combustíveis, minerais, etc). 
Destacam ainda, que diversos ecossistemas possuem milhares de estruturas ecossistêmicas ou 
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elementos estruturais, cada um deles possuindo seu grau de complexidade, que atuam e interagem de 
forma a produzir o todo (ecossistema), que seria mais do que a somatória de todas as partes 
individuais. Segundo Daly; Farley (op. cit.) é difícil a compreensão do todo, quando analisado 
apenas o funcionamento de cada uma das estruturas isoladamente, pois devido às diversas interações, 
este resulta em mais do que a soma das partes.   
A interação referida anteriormente resulta no surgimento do fenômeno emergente, inerente à 
associação de agentes em um sistema complexo. Este fenômeno emergente dos ecossistemas poderia 
ser compreendido como sendo as funções ecossistêmicas, que incluem transferências de energia, 
ciclagem de nutrientes, regulação climática, regulação de gases e o ciclo da água. Enquanto que os 
serviços ecossistêmicos seriam as funções ecossistêmicas que possuem valor e utilidade para os 
humanos, gerados pelo fenômeno emergente resultante da interação dos elementos e estruturas 
ecossistêmicas (DALY; FARLEY, 2004).  
De acordo com o relatório de Avaliação Ecossistêmica do Milênio (MEA, 2005), os serviços 
ecossistêmicos seriam os benefícios provindos dos ecossistemas. Esta avaliação busca analisar o 
impacto das alterações dos ecossistemas sobre o bem-estar humano, ressaltando que os ecossistemas 
vêm sendo modificados não apenas em sua estrutura e sistemas (tais como habitats), mas também as 
funções e processos. Por fim, neste relatório (MEA, op. cit.) é realizada a classificação dos serviços 
ecossistêmicos em:   
• Serviços de provisão: são os produtos obtidos diretamente dos ecossistemas para a 
utilização humana. Como por exemplo, a obtenção de comida, água, madeira combustíveis, etc.  
• Serviços de regulação: são os benefícios humanos obtidos pelos processos de regulação dos 
processos ecossistêmicos, como a regulação climática, purificação da água, etc. 
• Serviços culturais: são os benefícios não materiais obtidos dos ecossistemas que 
proporcionam um enriquecimento espiritual, desenvolvimento cognitivo, reflexão, recreação e 
experiências estéticas.  
• Serviços de suporte: esta categoria engloba todos os serviços necessários para a produção 
de todos os outros serviços ecossistêmicos (provisão, regulação e culturais).  
Os serviços ecossistêmicos, em última instância, são fluxos de energia, matéria e informação 
provindos dos ecossistemas que, quando associados aos demais tipos de capitais (manufaturado, 
social e humano) produzem o bem-estar humano (ANDRADE; ROMEIRO, 2009). 
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3.4.1. Funções e serviços ecossistêmicos gerados por estuários e mangues 
Diversos autores apontam a importância dos ecossistemas manguezal e estuarino, em 
Coelho-Junior (2003); Schaeffer-Novelli (2002), os autores destacam o papel dos manguezais para a 
manutenção da grande biodiversidade, bem como a variedade funcional e estrutural da zona costeira 
e os diversos serviços que são prestados ao homem gratuitamente, tais como fornecimento de 
alimentos, matérias primas, recreação, entre outros. Além de ter grande influência econômica devido 
à sua importância para a manutenção da pesca (GRASSO, 1998).  
Após essa revisão bibliográfica, foram identificadas as principais funções e serviços 
ecossistêmicos fornecidos por estuários e manguezais. O Quadro 1 a seguir apresenta esta revisão, 
conforme classificação proposta por De Groot et al. (2002).  
 
Quadro 1: Principais funções e serviços ecossistêmicos identificados que são fornecidos por estuários e 
manguezais, organizados de acordo com a classificação de De Groot et al. (2002). 
Regulação atmosférica¹ ⁶ Influência no clima
Transporte
Drenagem e irrigação natural
Abastecimento de água (recarga do aquífero)
Manutenção da produtividade primária
Manutenção da biodiversidade
Filtração
Absorção e imobilização de elementos químicos
Prevenção de distúrbios¹ ³ Prevenção contra inundações e tempestades
Proteção da linha de costa contra erosão e assoreamento
Acúmulo e estabilização de solos
Aporte de matéria orgânica
Alimento para biota aquática
Área de abrigo, reprodução e desenvolvimento de
espécies marinhas, estuarinas, líminicas e terrestres, além de 
aves migratórias.
Manutenção da biodiversidade
Aporte de matéria orgânica
Fonte de proteína
Pesca
Alimento para biota aquática
Manutenção da biodiversidade
Matéria-Prima¹ ³ ⁵ ⁶ Madeira, fibra e produtos florestais
Recursos ornamentais¹ Manutenção da biodiversidade
Recursos genéticos e medicinais¹ ⁶ Plantas medicinais
Recreação¹ ² ³ ⁴ ⁵ ⁶ Ecoturismo
Aspecto estético¹ Apelo paisagístico e alto valor cênico
Cultural e Artístico¹ Objetos da natureza, símbolos e folclores
Ciência e Educação¹ ⁵ ⁶ Oportunidade de estudo e pesquisa
Espiritual¹ Religioso
Informação
Fonte: 1.De Groot et al. (2002); 2.Coelho Junior; Schaeffer-Novelli, 2000; 3.Baan, 1997; 4.Araújo; Calado, 2008; 5.Costanza et 
al., 1997; 6.Spaninks; Beukering, 1997.
Alimento¹ ² ³ ⁴ ⁵ ⁶
Produção




Viveiro¹ ² ⁴ ⁵
Refúgio e Berçário¹ ² ⁵






3.5. Valoração Ambiental 
O conceito de valoração de recursos naturais é recente: os trabalhos começaram a ser 
publicados, com aplicação desse conceito, a partir do final da década de 80. A valoração econômica 
de recursos naturais é baseada em princípios da economia neoclássica e tem como proposta imputar 
valores monetários para as perdas sociais e ambientais decorrentes da degradação do meio ambiente. 
Assim, a idéia da valoração busca tratar os custos e benefícios sociais, prestados pelo meio ambiente, 
como ferramenta para tomada de decisão dos agentes econômicos (PEARCE, 1987).  
Neste sentido, a valoração reflete, sobretudo, a importância relativa que os seres humanos 
atribuem aos componentes do meio ambiente. Segundo Camphora; May (2006), estudos de 
valoração tentam traduzir, em termos econômicos, os valores associados à sustentação da vida, dos 
bens e serviços proporcionados pelos ecossistemas naturais para fins recreativos, culturais, estéticos, 
espirituais e simbólicos da sociedade humana. Assim, a abordagem socioeconômica aplicada à 
conservação da diversidade biológica considera cenários nos quais a pluralidade dos fatores tangíveis 
e intangíveis associados exige avaliações detalhadas sobre critérios de análise e escolha de 
ferramentas adequadas (MOTTA, 1998). 
Dessa maneira, o processo de tomada de decisão na gestão ambiental requer a análise das 
externalidades (THOMAS; CALLAN, 2015), com o objetivo de obter efeitos positivos sobre o meio 
ambiente, quer reduzindo ou eliminando os danos ou problemas causados pelas ações humanas, quer 
evitando que eles apareçam. A possibilidade de atribuir valor monetário às externalidades 
proporciona um elemento adicional importante para a gestão ambiental, pois na sociedade atual a 
dimensão econômica é preponderante para a conscientização pública e avaliação da viabilidade de 
investimentos (MIRAGLIA; SILVA, 2010). 
A valoração econômica do capital natural é parte da instrumentalização de duas correntes 
teóricas: a Economia Ecológica e a Economia Ambiental. No entanto, os princípios subjacentes à 
utilização desta ferramenta diferem entre ambas correntes, conforme descrito a seguir.   
Em trabalho publicado na década de 90, Costanza et al. (1997) incluíram a contabilidade do 
sistema econômico ecológico, como um dos tópicos principais a compor uma agenda de pesquisa em 
Economia Ecológica. Discorrem acerca da avaliação dos serviços do ecossistema e sobre o capital 
natural, argumentando que, para alcançar a sustentabilidade, é necessária a incorporação de bens e 
serviços ecossistêmicos na contabilidade econômica, sendo que, para tal, o primeiro passo é atribuir-
lhes valores comparáveis àqueles dos bens e serviços econômicos. Ainda, neste trabalho de 1997, os 
autores estimaram que a média do valor global de todos os serviços ecossistêmicos era de 
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aproximadamente US$ 33 trilhões/ano (cotação do dólar de 1995). Em 2014, Costanza et al. (2014) 
atualizaram este estudo, utilizando o mesmo método, com a incorporação de algumas sugestões 
abordadas desde o trabalho de 1997. Desta vez as estimativas globais de todos os SE se aproximaram 
dos US$ 145 trilhões/ano. 
Por outro lado, Motta (2006), em seu livro intitulado Economia Ambiental, afirma que a 
valoração econômica do meio ambiente é parte do arcabouço teórico da microeconomia do bem-
estar, consistindo, a valoração em si, em determinar quanto melhor ou pior estará o bem-estar das 
pessoas devido a mudanças na oferta de bens e serviços ambientais, estando ou não associados a um 
uso. Nessa linha, Ortiz (2003) afirma que a valoração econômica ambiental é fundamental na análise 
custo-benefício, envolvendo recursos ambientais e que, em tal valoração, deve-se considerar as 
preferências das pessoas em relação aos recursos analisados.  
Existem diversas maneiras de classificar métodos de valoração econômica ambiental. Alguns 
autores os classificam em métodos diretos ou indiretos, observados ou hipotéticos ou ainda, baseados 
em função de produção ou função de demanda (THOMAS; CALLAN, 2015).  
Pearce; Moran (1994) classificam os métodos em diretos e indiretos, incluindo entre os 
métodos diretos a valoração contingente e a hierarquização contingente e, dentre os métodos 
indiretos, os métodos de análise da variação da produtividade marginal, mercados de bens substitutos 
e o método de custo de oportunidade. Ainda, dentre o grupo de métodos de valoração indireta, 
Pearce; Moran (op. cit.) incluem os métodos de preços hedônicos, custo de viagem, função Dose-
Resposta e custos de reposição. 
Em contrapartida, o autor Motta (2006) classifica os métodos de valoração em métodos da 
função de produção e métodos da função de demanda. Dentre os métodos de função de produção, tal 
autor considera o método de produtividade marginal, o método função Dose-Resposta, além dos 
métodos de custo de reposição, custos evitados e custos de controle, estes três últimos associados aos 
métodos de mercado de bens substitutos. Em relação aos métodos de função de demanda, o autor 
considera o método de preços hedônicos, o método de custos de viagem e o método de valoração 
contingente.  
Ressalta-se que foram elencados métodos de valoração de acordo com a classificação de 
diferentes autores, entretanto nota-se que ambos citam, quase que integralmente, os mesmos 
métodos, com pouquíssimas exceções. Dentre os métodos citados, serão abordados nesta revisão, 
com maior aprofundamento, apenas os métodos que apresentam alguma associação com a 
metodologia deste trabalho, a saber: método de função de produção, método de produtividade 
marginal e métodos de função Dose-Resposta. 
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O método de função de produção consiste em uma valoração indireta, na qual se observa o 
valor de determinado recurso ambiental pela sua contribuição como insumo ou fator de produção de 
outro bem ou serviço com valor de mercado, pautado no preço de mercado deste bem ou serviço para 
o qual o bem ou serviço a ser valorado contribui (PEARCE; MORAN, 1994; MOTTA, 1998; 
MOTTA, 2006).  
Como uma das variantes do método de função de produção, tem-se o método da 
produtividade marginal (MOTTA, 1998; ORTIZ, 2003), cuja valoração se pauta na correlação entre 
a variação de um provimento (insumos, sob a forma de bens ou serviços sem valor de mercado, 
necessários à produção de um bem ou serviço de mercado) e a variação na produção e no preço de 
um bem ou serviço de mercado (PEARCE; MORAN, 1994; MOTTA, 1998; MOTTA, 2006).  
No entanto, como as variações de determinado provimento dependem de fluxos de bens e 
serviços gerados por outros recursos ambientais, (MOTTA, 1998; MOTTA, 2006), torna-se 
necessário estabelecer uma relação entre o dano ambiental (Resposta) e algumas causas do dano 
(Dose), tais como, por exemplo, a poluição das águas superficiais, de modo que um dado nível de 
dano ambiental (Dose) possa ser associado às mudanças nos níveis de produção de um determinado 
bem ou serviço de mercado (PEARCE; MORAN, 1994).  
A elaboração de funções Dose-Resposta resulta em uma tarefa difícil devido à complexidade 
da dinâmica dos ecossistemas, que não é ainda suficientemente conhecida, tornando-a, por vezes, 
muito dispendiosa dada a necessidade de se manusear grandes quantidades de dados para estabelecer 
as relações (PEARCE; MORAN, 1994; MOTTA, 1998; MOTTA, 2006). Entretanto, para este 
trabalho, pretende-se avaliar uma função Dose-Resposta com base no nível de contaminação da água 
representando a dose de poluição, e a queda da qualidade da água e consequente diminuição da 
produção pesqueira representando a resposta.  
4. METODOLOGIA 
 
O tópico a seguir, tem o objetivo de detalhar os procedimentos utilizados para o 
desenvolvimento deste estudo. Será apresentado em subtópicos para detalhar os procedimentos 
utilizados nas etapas de: (i) Obtenção de Dados na Área de Estudo; (ii) Análise integrada dos dados 
(análises estatísticas) e (iii) Valoração ambiental.  
 
4.1. Obtenção de Dados na Área de Estudo 




Os dados históricos referentes à pesca no interior do Complexo Estuarino de Santos, São 
Vicente e Bertioga são escassos. Apesar do primeiro estudo acerca da estrutura e composição das 
comunidades de peixes da Baixada Santista (LUEDERWALDT, 1919) estar próximo de completar 
um século, a carência de informações permanece grande. Alguns estudos realizados foram mais 
focados na parte externa do estuário, junto à Baía de Santos (TOMMASI, 1979, CETESB, 2001) e, 
apesar de citarem as espécies que habitam o estuário de Santos, pouco abordaram acerca de sua 
exploração ou sobre as atividades pesqueiras presentes em todo o estuário. 
Para o presente trabalho foram utilizados dados do monitoramento da produção pesqueira do 
Instituto de Pesca (IP) de Santos (relatórios anuais) e de trabalhos acadêmicos ligados ao mesmo 
Instituto (TOGNI, 2013; IP, 2015). A seguir, apresenta-se uma breve descrição sobre estes trabalhos 
citados acima e que auxiliaram na obtenção dos dados que foram utilizados para este estudo. 
No IP, o Programa de Monitoramento da Atividade Pesqueira (PMAP-IP), desde 1998, 
disponibiliza para consulta os dados sobre a produção de pescados no estado de São Paulo 
(http://www.propesq.pesca.sp.gov.br). Este programa é coordenado e executado pelo Laboratório de 
Estatística Pesqueira (Santos), em conjunto com os Núcleos de Pesquisa e Desenvolvimento do 
Litoral Norte (Ubatuba) e Sul (Cananéia). Os dados pesqueiros são obtidos por método censitário 
através de entrevistas com mestres de embarcações, pescadores e pela verificação de registros de 
descarga pescada, em mais de 200 locais nos 15 municípios da costa paulista (IP, 2015).   
O trabalho de Togni (2013) buscou identificar as principais atividades pesqueiras no 
Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, entre janeiro e dezembro de 2011. Foram 
avaliados tipos e técnicas de pesca mais utilizados pelos pescadores locais, além das principais 
espécies desembarcadas de pescados na região de estudo. A Figura 6, a seguir, apresenta as áreas 
identificadas no trabalho de Togni (op. cit.), que apresentaram alguma atividade pesqueira no 
Complexo Estuarino. A identificação destas áreas foi realizada através de saídas de campo para 
avistagem. Enquanto que o monitoramento da produção pesqueira desembarcada ocorreu, por 
método censitário, junto às comunidades de Vicente de Carvalho no Guarujá e Vila dos Pescadores 





Figura 6. Área de distribuição das atividades pesqueiras identificadas no Complexo Estuarino de Santos, São 
Vicente e Bertioga (Elaborado pelo autor, a partir de TOGNI, 2013).  
 
 
Após a identificação destas áreas de ocorrência de atividade pesqueira, assim como as 
principais espécies pescadas nesta região, foram levantados junto ao Instituto de Pesca, os dados 
sobre a produção pesqueira destas espécies identificadas. Conforme mencionado anteriormente, 
desde 1998, o IP disponibiliza para consulta os dados sobre a pesca no estado de São Paulo.  
Posteriormente, estes dados obtidos da produção pesqueira foram tabulados em matriz de 
Excel e calculados a Captura por Unidade de Esforço (CPUE) de cada uma das regiões (Santos, São 
Vicente e Bertioga), através dos dados totais de kg desembarcados divididos pelas unidades 
produtivas do mesmo período. 
 
4.1.2. Dados da Qualidade da água superficial 
 
No Brasil, a Resolução CONAMA 357/05 estabelece limites nos níveis de poluição da água 
para alguns poluentes (BRASIL, 2005). Como resultado das dificuldades em determinar os efeitos da 
exposição a baixos níveis de poluentes, padrões de máxima concentração foram fixados para apenas 
uma pequena fração de substâncias identificadas como contaminantes da água. Assim, se estas 
substâncias previstas na Resolução supracitada estiverem presentes em concentrações maiores que o 
padrão de qualidade estabelecido, então a água é insatisfatória para um uso específico.  
Os dados históricos referentes à qualidade das águas superficiais nas áreas de estudo 
(Complexo Estuarino de Santo, São Vicente e Bertioga) são escassos. Entretanto, desde 2009, a 
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Companhia Ambiental do Estado de São Paulo (CETESB) realiza o monitoramento da qualidade das 
águas costeiras e estuarinas de Santos, São Vicente e Bertioga. Este monitoramento tem como 
objetivo conhecer a qualidade da água, em pontos de amostragem e frequência pré-estabelecidos e 
em concordância com as atividades econômicas desenvolvidas no local. 
 Segundo o órgão ambiental, as variáveis selecionadas para a avaliação da qualidade das 
águas salinas e salobras no Complexo Estuarino de Santos, São Vicente e Bertioga, são comparadas 
aos principais critérios estabelecidos na Resolução CONAMA 357/05, de acordo com os padrões de 
qualidade para a classe 13, uma vez que o enquadramento dessas águas estuarinas ainda não foi 
realizado (SÃO PAULO, 1977; CETESB, 2015). Ressalta-se que, na região existem alguns rios de 
água doce que são enquadrados no Decreto Estadual (SÃO PAULO, 1977), principalmente 
localizados próximos à Serra do Mar (CETESB, 2015). 
Dentre todos os pontos monitorados pela CETESB no estado de São Paulo, foram 
identificados na área de estudo deste trabalho, nove (09) pontos de amostragem, sendo três (03) no 
canal de Santos (P01-ST, P02-ST e P03-ST), três (03) no canal de São Vicente (P01-SV, P02-SV e 
P03-SV) e três (03) no canal de Bertioga (P01-B, P02-B e P03-B), conforme apresentado na Figura 
7, a seguir. 
 
Figura 7. Localização dos pontos de monitoramento de água superficial coletados pela CETESB (Elaborado pelo 
autor, a partir de CETESB, 2015).  
 
                                                        
3 De acordo com a Resolução CONAMA 357/05, classe de qualidade é o conjunto de condições e padrões de qualidade de água 
necessários ao atendimento dos usos preponderantes, atuais ou futuros. No caso de Classe 1  (água salobras), estas podem ser 
destinadas: a) à recreação de contato primário, conforme Resolução CONAMA nº274, de 2000; b) à proteção das comunidades 
aquáticas; c) à aqüicultura e à atividade de pesca; d) ao abastecimento para consumo humano após tratamento convencional ou 
avançado e; e) à irrigação de hortaliças que são consumidas cruas e de frutas que se desenvolvam rentes ao solo e que sejam 
ingeridas cruas sem remoção de película, e à irrigação de parques, jardins, campos de esporte e lazer, com os quais o público possa 
vir a ter contato direto. 
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Em cada um destes pontos monitorados pela CETESB, é realizado o perfil da coluna d’água 
com medições contínuas utilizando-se uma sonda multiparamétrica. A sonda registra resultados das 
seguintes variáveis: oxigênio dissolvido, temperatura, pH, condutividade, turbidez, profundidade, 
cloreto, salinidade, clorofila a, sólidos totais dissolvidos e potencial redox.  
Além destes parâmetros físico-químicos amostrados in situ pela CETESB, é realizada a 
coleta de amostras de água em três (03) profundidades (superfície, meio e fundo), uma vez que pode 
haver diferenças na qualidade entre as várias camadas da coluna d’água. Nessas amostras, são 
analisados parâmetros Físicos, Químicos, Microbiológicos, Hidrobiológicos e Ecotoxicológicos, 
conforme apresentado no Quadro 2, a seguir.  
 
Quadro 2. Parâmetros analisados pela CETESB no monitoramento da qualidade das águas costeiras e estuarinas de 




carbono orgânico total, fósforo total, orto-fosfato solúvel, nitrogênio kjeldahl 
total, nitrogênio amoniacal total, nitrato e nitrito
Metais e semi-metais
alumínio, boro total, cádmio total, chumbo total, cromo total, cromo hexavalente, 
cobre dissolvido, estanho total, ferro dissolvido, níquel total e zinco total
Orgânicos fenóis totais




Oxigênio dissolvido, temperatura, transparência, turbidez, condutividade, série de sólidos
Químicos
Variáveis Descrição
Enterococos e Coliformes Termotolerantes




Conforme mencionado anteriormente, a CETESB realiza o monitoramento destes nove (09) 
pontos de amostragem (P01-ST, P02-ST, P03-ST, P01-SV, P02-SV, P03-SV, P01-B, P02- B e P03- 
B), desde 2009. Assim, até o presente momento deste estudo, foram realizadas onze (11) campanhas 
de amostragens semestrais, entre os anos de 2009 e 2014, sendo três (03) campanhas no outono 
(junho/2009, maio/2012 e abril/2014), três (03) no verão (março/2010, março/2011 e março/2013), 
cinco (05) no inverno (setembro/2010, agosto/2011, julho/2012, setembro/2013 e agosto/2014) e 










Quadro 3. Periodicidade de coleta das amostras de água superficial. 











11 ago/14 Inverno  
 
Ao todo, contabilizando estas onze (11) campanhas de amostragem, realizadas nos nove (09) 
pontos selecionados e nas três (03) profundidades (superfície, meio e fundo) coletadas por 
campanha, totalizaram 297 amostras para cada parâmetro analisado.  
Todos estes dados foram tabulados em matriz de Excel, sendo identificados os piores 
parâmetros, ou seja, identificou-se os parâmetros físicos, químicos e microbiológicos que mais 
ocorreram em não conformidade às condições ou padrões de qualidade estabelecidos pela Resolução 
CONAMA 357/05, nas amostras coletadas no período de estudo (2009 – 2014).  
Após a identificação dos piores parâmetros em desconformidade, foram obtidas as piores 
concentrações destes parâmetros entre as três (03) profundidades (superfície, meio e fundo) 
amostradas, ou seja, a pior concentração entre a superfície, o meio ou o fundo. Essa análise resultou 
nas 99 piores amostras para cada parâmetro, dentre as 297 amostras totais. Essa seleção das piores 
amostras foi realizada a fim de trabalhar com o pior cenário possível encontrado nas amostras 
coletadas.  
 
4.2. Análise integrada dos dados (análise estatística) 
 
Uma vez que, os pontos de monitoramento da qualidade da água (realizado pela CETESB) e 
as áreas identificadas no trabalho de Togni (2013) que apresentaram atividades pesqueiras no 
Complexo Estuarino são semelhantes e se sobrepõe (Figura 8), foi possível estudar a relação entre os 




Figura 8. Localização dos pontos de monitoramento de água superficial (CETESB, 2015) sobrepostos à área de 
distribuição das atividades pesqueiras identificadas em Togni, 2013. (Elaborado pelo autor).  
 
Primeiramente foi realizado um teste de normalidade das amostras, a fim de observar sua 
distribuição normal e, assim, confirmar o uso de testes paramétricos para as análises, e também 
realizada a análise de resíduos a fim de identificar possíveis amostras outliers.  
Posto isso, foi realizada a análise dos coeficientes de correlação linear de Pearson, 
considerando a produção pesqueira como variável dependente, os parâmetros de qualidade da água 
como variáveis independentes e as regiões de estudo como variável de controle.  
Em seguida foram realizadas análises bivariadas (modelos de regressão linear simples), a fim 
de avaliar o efeito de cada parâmetro de qualidade da água sobre a produção pesqueira (variável 
dependente). Para esta primeira análise de regressão, utilizou-se como critério de seleção um nível de 
significância de valor p inferior a 20% (p<0,20), uma vez que esta primeira etapa de associação entre 
as variáveis ainda não é definitiva, apenas de caráter exploratório. Entende-se neste trabalho que, 
para não correr o risco de desprezar variáveis importantes, permite-se ser menos rigoroso, adotando-
se um nível de significância de até 0,20. Critério este, muito utilizado em trabalhos de saúde pública 
(COUTINHO; SILVA, 2002; MORAES et al., 2006; RIBEIRO et al., 2008). Em Paes (1998), a 
autora conclui que muitas vezes um resultado "estatisticamente significante" pode não ser 
"clinicamente importante". Portanto, a importância em termos biológicos não deve ser julgada 
apenas pelo teste estatístico e níveis de significância usualmente adotados (5%, 1% e 0,1%), mas sim 
pelos profissionais da área em que a pesquisa está sendo feita. Ressalta-se ainda que, conforme será 
visto adiante no tópico dos Resultados, o nível de significância encontrado para os parâmetros, que 
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foram julgados como significativos, não ultrapassou nem a metade deste valor considerado e 
explicado acima. 
Assim, as variáveis com p<0,20 no modelo de regressão linear simples, foram incluídas em 
um modelo multivariado (regressão linear múltipla) e ao contrário do modelo anterior, nesta análise 
definitiva, foi estabelecido uma significância inferior a 5% (p<0,05) para a associação entre as 
variáveis estudadas. 
 
4.3. Valoração Ambiental 
 
O método de valoração aqui utilizado foi o Método da Produtividade Marginal (MPM), 
método este que se configura como uma das variantes do método de função de produção. Conforme 
mencionado anteriormente (no tópico de Revisão Bibliográfica), o MPM se pauta na correlação entre 
a variação de um provimento (insumos, sob a forma de bens ou serviços sem valor de mercado, 
necessários à produção de um bem ou serviço de mercado) e a variação na produção e no preço de 
um bem ou serviço de mercado (PEARCE; MORAN, 1994; MOTTA, 1998; MOTTA, 2006).  
Entende-se que o valor econômico dos recursos ambientais geralmente não é observável no 
mercado através de preços que reflitam seu real custo e benefício. Segundo Motta (1998), primeiro 
deve-se perceber que o valor econômico dos recursos ambientais é derivado de todos os seus 
atributos e, segundo, que estes atributos podem estar ou não associados a um uso. Ou seja, o 
consumo de um recurso ambiental se realiza via uso e não-uso.  
A tarefa de valorar economicamente um recurso natural se traduz, portanto, na tentativa de 
identificar valores monetários que reflitam as externalidades (THOMAS; CALLAN, 2015). Ou seja, 
o valor econômico deverá espelhar o quanto melhor ou pior estará o bem-estar da sociedade devido a 
mudanças no seu uso ou apropriação ao longo do tempo (YOUNG et al., 1998; HACKBART, 2012). 
No caso de um recurso ambiental, os fluxos de bens e serviços ambientais, que são derivados 
do seu consumo, definem seus atributos. Entretanto, existem também atributos de consumo 
associados à própria existência do recurso ambiental, independentemente do fluxo atual e futuro de 
bens e serviços apropriados na forma do seu uso (MOTTA, 1998). Assim, é comum na literatura 
desagregar o valor econômico do recurso ambiental (VERA) em valor de uso (VU) e valor de não-
uso (VNU). Valores de uso podem ser, por sua vez, desagregados em: 
• Valor de Uso Direto (VUD) - quando o indivíduo se utiliza diretamente de um recurso, por 
exemplo, na forma de extração, visitação ou outra atividade de produção ou consumo direto; 
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• Valor de Uso Indireto (VUI) quando o benefício atual do recurso deriva-se das funções 
ecossistêmicas, como, por exemplo, a proteção do solo e a estabilidade climática decorrente da 
preservação das florestas; 
• Valor de Opção (VO) quando o indivíduo atribui valor em usos direto e indireto que 
poderão ser optados em futuro próximo e cuja preservação pode ser ameaçada. Por exemplo, o 
benefício advindo de fármacos desenvolvidos com base em propriedades medicinais, ainda não 
descobertas, de plantas em florestas tropicais. 
O valor de não-uso (ou valor passivo) representa o valor de existência (VE) que está 
dissociado do uso (embora represente consumo ambiental) e deriva-se de uma posição moral, 
cultural, ética ou altruística em relação aos direitos de existência de espécies não-humanas ou 
preservação de outras riquezas naturais, mesmo que estas não representem uso atual ou futuro para o 
indivíduo (bens privados também podem apresentar estes atributos, que se expressam no que as 
pessoas chamam de valor de estimação). Uma expressão simples deste valor é a grande atração da 
opinião pública para salvamento de baleias ou sua preservação em regiões remotas do planeta, onde 
a maioria das pessoas nunca visitarão, ou terão qualquer benefício de uso direto (MOTTA, 1998). 
Há também uma controvérsia na literatura a respeito do valor de existência representar o 
desejo do indivíduo de manter certos recursos ambientais para que seus herdeiros, isto é, gerações 
futuras, usufruam de usos diretos e indiretos. É uma questão conceitual considerar até que ponto um 
valor assim definido, está mais associado ao valor de opção ou de existência. O que importa para o 
desafio da valoração é admitir que indivíduos podem assinalar valores independentemente do uso 
que eles fazem hoje ou pretendem fazer amanhã. 
Assim, uma expressão para VERA seria a seguinte: 
VERA = (VUD + VUI + VO) + VE 
Ressalta-se, entretanto, que um tipo de uso pode excluir outro tipo de uso do recurso 
ambiental. Por exemplo, o uso de uma área para agricultura exclui seu uso para conservação da 
floresta que cobria este solo. Assim, o primeiro passo na determinação do VERA será identificar 
estes conflitos de uso. O segundo passo será a determinação destes valores (MOTTA, 1998).  
Dessa maneira, neste estudo, decidiu-se por valorar apenas a componente VUD (Valor de 
Uso Direto) por meio da valoração da diminuição da produção pesqueira devido à diminuição da 
qualidade da água do Complexo Estuarino. Para tanto, adotou-se o método da função de produção 
conhecido como Método da Produtividade Marginal (MPM). 
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O método de produtividade marginal atribui um valor ao uso da biodiversidade relacionando 
a quantidade, ou qualidade, de um recurso ambiental diretamente à produção de outro produto com 
preço definido no mercado. O papel do recurso ambiental no processo produtivo será representado 
por uma função Dose-Resposta, que relaciona o nível de provisão do recurso ambiental ao nível de 
produção respectivo do produto no mercado. Esta função irá mensurar o impacto no sistema 
produtivo, dada uma variação marginal na provisão do bem ou serviço ambiental e, a partir desta 
variação, estimar o valor econômico de uso do recurso ambiental.  
Como exemplo de função Dose-Resposta, podemos citar o nível de contaminação da água 
representando a dose de poluição, a queda da qualidade da água e consequente diminuição da 
produção pesqueira representando a resposta. A construção da função Dose-Resposta envolve duas 
etapas básicas. A primeira exige a elaboração de uma função física dos danos, relacionando a dose 
de poluição ou degradação à resposta do ativo ambiental poluído ou degradado na produção. A 
segunda corresponde à formulação de um modelo econômico que mensure o impacto financeiro 
destas alterações no processo produtivo (MAIA et al., 2004). 
Dessa forma, suponha uma função de produção de Z, tal que o nível de produção de Z é dado 
pela seguinte expressão: 
Z = f (X, E) 
Onde X é um conjunto de insumos formado por bens e serviços artificiais e E representa um 
bem ou serviço ambiental gerado por um recurso ambiental que é utilizado gratuitamente, ou seja, 
seu preço de mercado pE é zero. Note que E representa, assim, um valor de uso para a produção de 
Z. 
Os valores de uso direto relativos aos bens e serviços ambientais utilizados na produção 
precisam ser captados pela correlação direta na medida em que E corresponde geralmente a fluxos de 
bens ou serviços gerados por um recurso ambiental que depende do seu nível de estoque ou de 
qualidade. Dessa maneira, a função de dano ambiental ou as funções Dose-Resposta (DR) onde: 
E = DR (x1, x2,..., Q) 
Onde xi são as variáveis que, junto com o nível de estoque ou qualidade Q do recurso, afetam 
o nível de E (neste estudo, os parâmetros de qualidade de água utilizados). Assim: 
∂E = ∂DR / ∂Q 
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Estas funções DRs procuram relacionar a variação do nível de estoque ou qualidade 
(respectivamente, taxas de extração ou poluição) com o nível de danos físicos ambientais e, em 
seguida, identificar o efeito do dano físico (decréscimo de E) em certo nível de produção específico. 
Um exemplo de DR, adotada neste estudo, são as que relacionam o nível de poluição da água 
(Q) que afetam a qualidade da água (E) que, por sua vez, afeta a produção pesqueira (Z). 
Determinada a DR, é possível, então, estimar a variação do dano em termos de variação no bem ou 
serviço ambiental que afeta a produção de um bem, no caso a Pesca. 
Funções de danos podem, contudo, apresentar mais dificuldades que as funções tecnológicas 
de produção, à medida que as relações causais em ecologia são ainda pouco conhecidas e de 
estimação bastante complexa. As relações ecológicas requerem estudos de campo mais sofisticados e 
a consideração de um número maior de variáveis. Questões como resiliência e capacidade 
assimilativa não permitem a determinação de formas funcionais simples para as DRs e suas 
respectivas funções de produção (MOTTA, 2006). 
Para este trabalho, o provimento/insumo analisado, que não possui valor de mercado e que 
por sua vez foi objeto deste estudo é a qualidade da água superficial na região. Os dados de 
qualidade da água foram cruzados com os de produção pesqueira, de maneira a verificar alguma 
relação entre estas variáveis ao longo do período de estudo. Através do Método da Produtividade 
Marginal, objetivou-se observar o valor do impacto sobre a produção pesqueira, com base na 
variação do Serviço Ecossistêmico (Pesca) para o qual a qualidade da água contribui. Conforme 
apresentado anteriormente, pretende-se avaliar uma função Dose-Resposta, com base no nível de 
contaminação da água representando a dose de poluição, e a queda da qualidade da água e 
consequente diminuição da produção pesqueira representando a resposta. 
5. RESULTADOS 
 
5.1. Produção pesqueira 
 
Conforme revisão bibliográfica realizada e apresentada neste estudo, foram identificadas 
nove (09) atividades pesqueiras principais, sendo uma (01) amadora (pesca esportiva) e oito (08) 
artesanais profissionais (cata de caranguejo, emalhe de batida, emalhe de fundo, espinhel de fundo, 
espinhel de isca, gerival, multi artes e tarrafa). No trabalho de Togni (2013) foi contabilizado, no ano 
de 2011, um total de 28 espécies, entre peixes e crustáceos, desembarcados na região, totalizando 
111.470,8 Kg, confirmando a alta diversidade do ambiente estuarino. Ressalta-se que os estuários 
são considerados um dos ecossistemas mais férteis do mundo, sendo, neste aspecto, comparáveis 
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apenas aos recifes de corais, às comunidades terrestres sobre planícies de aluvião e às terras com 
agricultura intensiva (SILVA-NETO, 2012). 
Vale ressaltar que, apesar do trabalho de Togni (op. cit.) ter identificado 28 espécies entre 
peixes e crustáceos optou-se para este trabalho, utilizar apenas as espécies de peixes, uma vez que, 
segundo dados do IP, a proporção de siri e caranguejos corresponde a uma reduzida fração em 
comparação aos pescados (menos de 1% do total desembarcado, nas três regiões estudadas; IP, 2015) 
e por ter características biológicas muito distintas dos peixes, decidiu-se analisar exclusivamente os 
peixes.  
Nesta linha, foram identificadas as espécies de peixes com maior ocorrência na área de 
estudo (interior do estuário), resultando em quinze (15) espécies, reunidas em nove (09) grupos 
(Parati, Robalos, Carapeba, Caratinga, Tainha, Corvina, Espada, Bagres e Pescadas), a lista completa 
com as 15 espécies retiradas de Togni (2013) e utilizadas neste trabalho é apresentada no Quadro 4, a 
seguir. 
 
Quadro 4. Relação dos nove (09) grupos e 15 (quinze) espécies da ictiofauna local, retiradas do trabalho de Togni 
(2013) e utilizadas neste trabalho.  
Parati parati Mugil curema  Valenciennes, 1836
peva Centropomus undecimalis  Bloch, 1792
flecha Centropomus parallelus  Poey, 1860
Carapeba carapeba/carapeva Diapterus rhombeus  Cuvier, 1829
Caratinga caratinga Eugerres brasilianus  Cuvier, 1830
Tainha tainha Mugil liza  Valenciennes, 1836
Corvina corvina Micropogonias furnieri  Desmarest, 1823
Espada espada Trichiurus lepturus  Linnaeus, 1758
amarelo Cathorops spixii Agassiz, 1829
bagre Genidens barbus  Lacepède, 1803
branco Genidens genidens  Cuvier, 1829
amarela Cynoscion acoupa Lacepède, 1801
branca Cynoscion leiarchus  Cuvier, 1830
dentão Cynoscion microlepidotus  Cuvier, 1830
olhuda Cynoscion guatucupa Cuvier, 1830
Pescadas
Robalos





De acordo com Togni (2013), o grupo mais importante quantitativamente foi o parati, com 
63,70%, seguido dos robalos (14,24%) e carapeba (8,49%). A Tabela 1, a seguir, apresenta a lista 




Tabela 1. Variações nos valores de biomassa (Kg) das principais espécies desembarcadas na região de estudo, no 
ano de 2011. 
jan fev mar abr mai jun jul ago set out nov dez TOTAL %
Parati 1629 1056 986 854 3766 1380 2911 2134 2307 2865 3153 1326 24367 63,70
Robalos 194 320 560 495 1602 221 40 289 377 312 834 204 5448 14,24
Carapeba 438 361 410 358 156 523 77 28 30 300 510 58 3249 8,49
Caratinga 0 0 0 0 0 0 0 124 366 649 586 266 1991 5,20
Tainha 41 20 10 21 337 258 18 48 48 68 245 0 1114 2,91
Corvina 37 49 78 88 20 29 0 14 34 89 277 81 796 2,08
Espada 25 5 0 3 7 9 0 51 85 115 109 52 461 1,21
Bagres 75 25 39 37 5 73 0 59 7 0 100 0 420 1,10
Pescadas 12 2 45 69 55 0 0 29 20 29 124 21 406 1,06




(Elaborado pelo autor, a partir de Togni, 2013). 
 
Após a identificação destes nove (09) principais grupos de peixes desembarcados (parati, 
robalos, carapeba, caratinga, tainha, corvina, espada, bagres e pescadas), foram obtidos na base de 
dados do Instituto de Pesca (conforme detalhado anteriormente no tópico de Metodologia), 
informações a respeito da produção pesqueira destas espécies no Complexo Estuarino. 
De posse destes dados, foram calculados a Captura por Unidade de Esforço (CPUE) de cada 
uma das espécies, através dos dados totais de kg desembarcados divididos pelas unidades produtivas 
no mesmo período. Os resultados destas CPUE e os kg totais desembarcados em cada uma das 









































































































































CPUE - São Vicente





































































CPUE - Bertioga valor inicial kg no Período
 
Figura 9. Produção pesqueira (CPUE) das principais espécies desembargadas no Complexo Estuarino de Santos, 
entre o período de 2009 e 2014 (Elaborado pelo autor, adaptado de: IP, 2015). 
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Conforme observado, a produção pesqueira em Santos é a que apresenta CPUE mais elevada 
na região, com média de 880,27 Kg/unidades produtivas (D.P. 124,05), seguida de São Vicente com 
média de CPUE de 252,29 Kg/unidades produtivas (D.P. 74,70) e Bertioga com média de CPUE de 
57,73 Kg/unidades produtivas (D.P. 23,15). Além disso, é possível observar redução na CPUE de 
São Vicente, certa estabilidade na CPUE de Santos e uma forte oscilação na CPUE de Bertioga.  
Cabe destacar também, assim como apontada em outros estudos sobre a pesca em diferentes 
regiões estuarinas do estado de São Paulo (MENDONÇA, 1998; MENDONÇA, 2007), que existe a 
possibilidade da produção (linha vermelha nos gráficos) apresentar variação devido à ocorrência de 
sobrepesca. Nos gráficos acima pode ser observada a relação entre a produção pesqueira e o esforço 
de pesca (CPUE). Pode-se dizer que em alguns casos, o aumento do esforço de pesca leva à redução 
na produção, por exemplo, em Bertioga, apontando para uma possível sobrepesca, ou mesmo que 
dependendo das espécies de peixes capturadas, o esforço de pesca não é proporcional à produção 
pesqueira, confirmando a possibilidade de existirem outros fatores mais relevantes para o aumento 
ou diminuição da produção, do que a própria sobrepesca em si, como ciclo de vida, habitat e 
influência da poluição aquática.  
Vale ressaltar, no entanto, que estes dados obtidos são relativos apenas ao período de análise 
deste trabalho (2009 a 2014) e mesmo assim podem, como visto em São Vicente, refletir um declínio 
na produção; já para as outras regiões deste estudo, este declínio não fica tão claro. Porém, quando é 
analisado um período maior da produção pesqueira na Baixada Santista (entre 1998 e 2015), nota-se 




































Figura 10. Captura por Unidade de Esforço (CPUE) da produção pesqueira de todas as espécies desembargadas 
durante o período de monitoramento do Instituto de Pesca, entre 1998 e 2015, na região de estudo. Destacado na 
figura, (entre as linhas tracejadas em vermelho) o período de estudo deste trabalho (2009 a 2014). Elaborado pelo 
autor com base no Relatório do Instituto de Pesca. 
 
5.2. Qualidade da água superficial 
 
No total foram identificados sete (07) parâmetros com maior ocorrência de desconformidade 
à Resolução, entre eles: (i) oxigênio dissolvido, (ii) carbono orgânico total, (iii) fósforo total, (iv) 
nitrogênio amoniacal total, (v) nitrito, (vi) nitrato e (vii) coliformes termotolerantes. 
É valido lembrar que para cada parâmetro foram selecionadas as piores concentrações 
analisadas dentre as três (03) profundidades (superfície, meio e fundo) coletadas, totalizando em 99 
piores amostras para cada parâmetro, com exceção dos parâmetros nitrito e nitrato, com 90 amostras 
(na campanha do 1º semestre de 2013 estes parâmetros não foram analisados), e o carbono orgânico 
total com 78 amostras (em Bertioga as análises deste parâmetro iniciaram-se no 1º semestre de 
2011).  
Os resultados de cada um destes parâmetros são apresentados a seguir: 
 
5.2.1. Oxigênio dissolvido (OD) 
 
A Tabela 2 apresenta os resultados das análises descritivas realizadas com as concentrações 
obtidas de oxigênio dissolvido nas amostras coletadas durante o período de estudo. A Resolução 





Tabela 2. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro oxigênio dissolvido durante o 
período de estudo. (ST: Santos, SV: São Vicente e B: Bertioga).  
oxigênio dissolvido 
(n=99 amostras)
média DP mínimo máximo
P01-ST 5,353 1,020 3,9 7,09
P02-ST 5,050 0,852 3,5 6,01
P03-ST 4,097 0,742 2,7 5,2
P01-SV 4,562 1,065 2,88 6,16
P02-SV 3,986 1,298 2 6,1
P03-SV 2,981 1,123 1,48 4,6
P01-B 3,813 1,266 1,73 5,68
P02-B 5,239 1,300 2,75 7,2
P03-B 6,019 0,894 4,21 6,94
Geral 4,560 - 1,48 7,2  
 
 
A Figura 11 apresenta os resultados das concentrações das 99 amostras analisadas de OD 



















Oxigênio dissolvido - Santos















Oxigênio dissolvido - São Vicente















Oxigênio dissolvido - Bertioga
P01-B P02-B P03-B Condição de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (> 5,0 mg/L)
 
Figura 11. Resultados da concentração de oxigênio dissolvido obtidos nas amostras de água superficial entre 2009 





No geral, a média de concentração obtida em todas as amostras foi de 4,56 mg/L, com 
mínima de 1,48 mg/L em P03-SV (1º semestre/2013) e máxima de 7,2 mg/L em P02-B (1º 
semestre/2010). 
Conforme observado, os piores resultados foram obtidos em São Vicente, onde 81,8% das 
amostras apresentaram concentrações em desconformidade ao limite estabelecido como condição de 
qualidade pela Resolução CONAMA 357/05 (>5,0 mg/L). Assim como em Santos (60,6%) e em 
Bertioga (51,5%), os resultados também apresentam na sua maioria, amostras em desconformidade à 
Resolução supracitada.  
Como destaque positivo, o ponto P03-B em Bertioga apresentou os melhores resultados, com 
apenas duas amostras (18,1%) em desconformidade à legislação. No entanto, todos os pontos 
apresentaram oscilações e diminuições nas concentrações de OD no período de estudo.  
 
5.2.2. Carbono orgânico total (COT) 
 
A Tabela 3 apresenta os resultados das análises descritivas realizadas com as concentrações 
obtidas de COT nas amostras coletadas durante o período de estudo. A Resolução CONAMA 357/05 
estabelece como padrão de qualidade para este parâmetro concentrações inferiores a 3,0 mg/L. 
 
Tabela 3. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro carbono orgânico total 
durante o período de estudo. (ST: Santos, SV: São Vicente e B: Bertioga).  
carbono orgânico 
total                                 
(n=78 amostras)
média DP mínimo máximo
P01-ST 4,023 3,484 0,5 11,4
P02-ST 3,939 3,877 0,5 13
P03-ST 5,529 4,799 0,5 14,6
P01-SV 4,294 2,723 0,5 10,2
P02-SV 4,489 2,717 0,5 8,44
P03-SV 4,576 2,522 0,5 9,27
P01-B 4,898 2,861 0,5 9,51
P02-B 3,959 2,153 0,5 8,23
P03-B 3,620 2,944 0,5 10,5
Geral 4,377 - 0,5 14,6  
 
A Figura 12 apresenta os resultados das concentrações das 99 amostras analisadas de COT 

















Carbono orgânico total - Santos
















Carbono orgânico total - São Vicente















Carbono orgânico total - Bertioga
P01-B P02-B P03-B Padrão de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (< 3,0 mg/L)
 
Figura 12. Resultados da concentração de carbono orgânico total obtidos nas amostras de água superficial entre 




No geral, a média de concentração obtida em todas as amostras foi de 4,37 mg/L, com 
mínima de 0,5 mg/L e máxima de 14,60 mg/L em P03-ST (1º semestre/2009). 
Uma vez que a Resolução CONAMA 357/05, determina que os valores de COT não devem 
ultrapassar 3,0 mg/L, todos os pontos amostrados em Santos (60,6%), São Vicente (78,8%) e 
Bertioga (75,8%), apresentaram a maioria das amostras acima deste valor. No entanto, apesar de 
alguns registros com altos teores de COT na coluna d’água, como por exemplo, a amostra de P03-
ST, quantificada em 14,6 mg/L, é possível notar uma diminuição nas concentrações de COT, nas 
regiões estudadas, no período deste trabalho. 
 
5.2.3. Fósforo total 
 
A Tabela 4 apresenta os resultados das análises descritivas realizadas com as concentrações 
obtidas de fósforo total nas amostras coletadas durante o período de estudo. A Resolução CONAMA 
357/05 estabelece como padrão de qualidade para este parâmetro concentrações inferiores a 0,124 
mg/L. 
 
Tabela 4. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro fósforo total durante o 
período de estudo. (ST: Santos, SV: São Vicente e B: Bertioga).  
fósforo total 
(n=99 amostras)
média DP mínimo máximo
P01-ST 0,290 0,317 0,07 0,9
P02-ST 0,332 0,333 0,07 1,04
P03-ST 0,788 0,849 0,1 2,66
P01-SV 0,228 0,140 0,08 0,53
P02-SV 0,245 0,155 0,11 0,57
P03-SV 0,360 0,281 0,08 0,95
P01-B 0,225 0,159 0,08 0,56
P02-B 0,158 0,123 0,06 0,41
P03-B 0,101 0,059 0,04 0,25
Geral 0,303 - 0,04 2,66  
 
A Figura 13 apresenta os resultados das concentrações das 99 amostras analisadas de fósforo 
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Figura 13. Resultados da concentração de fósforo total obtidos nas amostras de água superficial entre 2009 e 2014 
(Elaborado pelo autor, adaptado de: CETESB, 2015). 
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No geral, a média de concentração obtida em todas as amostras foi de 0,303 mg/L, com 
mínima de 0,04 mg/L e máxima de 2,66 mg/L em P03-ST (2º semestre/2014). 
Em relação ao fósforo total, a referida Resolução determina que, para águas salobras o limite 
seja de 0,124 mg/L. Dessa forma, o fósforo total esteve acima do limite máximo estabelecido, pela 
Resolução CONAMA 357/05, na maioria das amostras analisadas em Santos (72,7%) e São Vicente 
(87,9%). Em Bertioga, 48,5% das amostras apresentaram desconformidade com a Resolução 
supracitada. O ponto P03-B em Bertioga foi o que apresentou os melhores resultados, com 27,2% 
das amostras em desconformidade.   
No entanto, todos os pontos apresentaram aumento nas concentrações de fósforo total nas 
amostras, em relação ao período de estudo. 
 
5.2.4. Série nitrogenada (Nitrogênio amoniacal total, nitrito e nitrato) 
 
As Tabelas 5, 6 e 7 apresentam os resultados das análises descritivas dos parâmetros da série 
nitrogenada (nitrogênio amoniacal total, nitrito e nitrato) amostradas durante o período de estudo. A 
Resolução CONAMA 357/05 estabelece como padrão de qualidade para estes parâmetros, 
concentrações inferiores a 0,40 mg/L para nitrogênio amoniacal e nitrato e 0,07 mg/L para nitrito. 
 
Tabela 5. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro nitrogênio amoniacal total 




média DP mínimo máximo
P01-ST 0,465 0,243 0,23 0,97
P02-ST 0,369 0,143 0,13 0,70
P03-ST 0,571 0,263 0,16 0,98
P01-SV 0,618 0,109 0,42 0,78
P02-SV 0,573 0,176 0,40 0,88
P03-SV 0,718 0,237 0,49 1,15
P01-B 0,354 0,096 0,19 0,49
P02-B 0,277 0,149 0,05 0,51
P03-B 0,157 0,078 0,05 0,27









Tabela 6. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro nitrito durante o período de 
estudo. (ST: Santos, SV: São Vicente e B: Bertioga).  
nitrito               
(n=90 amostras)
média DP mínimo máximo
P01-ST 0,0185 0,0153 0,005 0,04
P02-ST 0,0195 0,0171 0,005 0,05
P03-ST 0,0630 0,0848 0,005 0,28
P01-SV 0,0330 0,0273 0,005 0,07
P02-SV 0,0360 0,0289 0,005 0,07
P03-SV 0,0365 0,0259 0,005 0,08
P01-B 0,0285 0,0288 0,005 0,1
P02-B 0,0195 0,0171 0,005 0,05
P03-B 0,0130 0,0109 0,005 0,03
Geral 0,0297 - 0,005 0,28  
 
 
Tabela 7. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras do parâmetro nitrato durante o período de 
estudo. (ST: Santos, SV: São Vicente e B: Bertioga).  
nitrato             
(n=90 amostras)
média DP mínimo máximo
P01-ST 0,298 0,300 0,1 1,09
P02-ST 0,218 0,130 0,1 0,5
P03-ST 0,445 0,343 0,01 1,1
P01-SV 0,173 0,120 0,1 0,47
P02-SV 0,199 0,101 0,1 0,38
P03-SV 0,252 0,114 0,1 0,4
P01-B 0,224 0,272 0,1 0,98
P02-B 0,120 0,042 0,1 0,2
P03-B 0,122 0,057 0,1 0,28
Geral 0,228 - 0,01 1,1  
 
As Figuras 14, 15 e 16 a seguir apresentam os resultados das concentrações das 99 amostras 
analisadas de nitrogênio amoniacal total, nitrito e nitrato, respectivamente, obtidas nas coletas 

















Nitrogênio amoniacal - Santos














Nitrogênio amoniacal - São Vicente














Nitrogênio amoniacal - Bertioga
P01-B P02-B P03-B Padrão de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (< 0,4 mg/L)
 
Figura 14. Resultados da concentração de nitrogênio amoniacal obtidos nas amostras de água superficial entre 




























































P01-B P02-B P03-B Padrão de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (< 0,07 mg/L)
 
Figura 15. Resultados da concentração de nitrito obtidos nas amostras de água superficial entre 2009 e 2014 































Nitrato - São Vicente















P01-B P02-B P03-B Padrão de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (< 0,4 mg/L)
 
Figura 16. Resultados da concentração de nitrato obtidos nas amostras de água superficial entre 2009 e 2014 
(Elaborado pelo autor, adaptado de: CETESB, 2015). 
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No geral, a média de concentração obtida para nitrogênio amoniacal total em todas as 
amostras foi de 0,455 mg/L, com mínima de 0,05 mg/L e máxima de 1,15 mg/L em P03-SV (2º 
semestre/2014). Os piores resultados foram obtidos em São Vicente, com 97,0% das amostras em 
desconformidade ao padrão de qualidade estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05 para este 
parâmetro (<0,40 mg/L), seguido de Santos com 45,5% de amostras desconformes e Bertioga com 
18,2%. 
Em relação ao nitrito, a média de concentração obtida nas amostras foi de 0,0297 mg/L, com 
mínima de 0,005 mg/L e máxima de 0,28 mg/L em P03-ST (2º semestre/2010). Os piores resultados 
foram obtidos em Santos, com aproximadamente 10% das amostras em desconformidade ao padrão 
de qualidade estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05 para este parâmetro (<0,07 mg/L), 
seguido de São Vicente e Bertioga com apenas 01 amostra desconforme em cada uma das regiões.  
Assim como para o parâmetro nitrato, onde a média de concentração obtida nas amostras foi 
de 0,228 mg/L, com mínima de 0,01 mg/L e máxima de 1,10 mg/L em P03-ST (2º semestre/2011), e 
também apresentou os piores resultados em Santos, com 21,2% das amostras em desconformidade ao 
padrão de qualidade estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05 para este parâmetro (<0,40 
mg/L), seguido de São Vicente e Bertioga com apenas 01 amostra desconforme em cada uma das 
regiões 
Verifica-se que na maioria das amostras analisadas foram quantificadas as três (03) formas 
de nitrogênio (nitrogênio amoniacal, nitrito e nitrato), com predomínio de amostras desconformes em 
relação ao nitrogênio amoniacal. Indicando que as fontes de contaminação podem estar mais 
próximas e também dispersas ao longo do estuário nas três (03) regiões de estudo. Como 
mencionada anteriormente (no tópico de Revisão Bibliográfica), as formas de nitrogênio encontradas 
no ambiente podem estar associadas à distância das fontes de contaminação. Em tese, se for coletada 
uma amostra de água e houver predominância das formas reduzidas (nitrogênio orgânico e 
amoniacal), significa que o foco de poluição se encontra próximo, enquanto que se prevalecerem o 
nitrito e o nitrato denotam que as descargas de esgotos se encontram mais distantes. 
Bertioga apresentou os melhores resultados, com amostras pontuais em desacordo ao padrão 
de qualidade estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05. Em contrapartida, São Vicente 
apresentou muitas amostras acima do limite estabelecido como padrão de qualidade, principalmente 
para nitrogênio amoniacal total, mas foi em Santos os piores resultados para os três (03) parâmetros 




5.2.5. Coliformes termotolerantes 
 
A Tabela 8 apresenta os resultados das análises descritivas realizadas com as concentrações 
obtidas de coliformes termotolerantes nas amostras coletadas durante o período de estudo. A 
Resolução CONAMA 357/05 estabelece como padrão de qualidade para este parâmetro, 
concentração inferior a 1000 UFC/100 ml. 
 
Tabela 8. Estatística descritiva das concentrações obtidas nas amostras de coliformes termotolerantes durante o 




média DP mínimo máximo
P01-ST 10732,73 26394,72 380 90000
P02-ST 6604,55 13836,38 128 46000
P03-ST 622,82 863,39 39 3000
P01-SV 1419,64 1682,51 156 6100
P02-SV 1682,18 2330,04 256 8300
P03-SV 5890,91 4157,03 1500 17000
P01-B 113,27 159,63 4 540
P02-B 529,82 1484,27 21 5000
P03-B 931,91 1816,55 21 4600
Geral 3169,75 - 4 90000  
 
A Figura 17 apresenta os resultados das concentrações das 99 amostras analisadas de 
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Coliformes termotolerantes - São Vicente

















Coliformes termotolerantes - Bertioga
P01-B P02-B P03-B Padrão de Qualidade estabelecido pela Res. CONAMA 357/05 (< 1000 UFC/100mL)
16100
 
Figura 17. Resultados da concentração de coliformes termotolerantes obtidos nas amostras de água superficial 




Os coliformes termotolerantes pertencem a um subgrupo de microrganismos que são 
exclusivamente do trato intestinal. Dessa forma, a contaminação orgânica oriunda de efluentes 
domésticos não tratados pode ser medida através da análise destes microrganismos. 
No geral, a média de concentração obtida para coliformes termotolerantes, em todas as 
amostras, foi de 3169,75 UFC/100mL, com mínima de 4,0 UFC/100mL em P01-B (2º 
semestre/2010) e máxima de 90000 UFC/100mL em P01-ST (1º semestre/2011). Os piores 
resultados foram obtidos em Santos e São Vicente, ambos com 57,6% das amostras em 
desconformidade ao padrão de qualidade estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05 para este 
parâmetro (<1000 UFC/100mL), enquanto que em Bertioga, aproximadamente 10% das amostras 
apresentaram concentrações em desconformidade ao padrão de qualidade estabelecido na Resolução 
supracitada.  
 
5.3. Análise integrada dos dados (análises estatísticas) 
 
A fim de investigar uma relação mais detalhada entre os parâmetros de qualidade da água e a 
produção pesqueira foram realizadas as análises estatísticas apresentadas a seguir.  
Primeiramente, foram feitos testes de normalidade para verificar a distribuição das amostras, 
o que confirmaram sua distribuição normal, entre as amostras da mesma região. Dessa forma, 
procedeu-se com os testes paramétricos de correlação e regressão. Foi realizada também uma análise 
de resíduos nas amostras (Figura 18), sendo identificadas três (03) amostras outliers (39, 50 e 62), 
referentes às amostras de nitrito (0,28 mg/L), carbono orgânico total (14,60 mg/L) e coliformes 
termotolerantes (90.000 UFC/100 mL), respectivamente. Entretanto, entende-se que estas três (03) 
amostras consideradas outliers pelo teste estatístico, também podem ser amostras que foram 
coletadas em momentos pontuais de poluição elevada (fato comum na amostragem desta matriz 
ambiental). Além disso, por serem apenas três (03) amostras num universo de 297, correspondendo a 
1,01% do total, foram desta forma, consideradas para as análises deste trabalho, a fim de não se 
perder qualquer informação e também por serem amostras coletadas e divulgadas pela CETESB, que 
atendem a um padrão de qualidade para as amostragens ambientais, bem como realizam avaliações 



























Figura 18. Resultado da análise de resíduos realizado com as amostras de água superficial coletadas pela CETESB. 
 
A seguir foi realizada uma análise de correlação linear de Pearson, a Tabela 9 apresenta os 

















Tabela 9. Resultado das análises de correlação linear de Pearson, entre os parâmetros de qualidade da água e a 
produção pesqueira total e por região: B (Bertioga), ST (Santos) e SV (São Vicente).  
CPUE (total) CPUE (região ST) CPUE (região SV) CPUE (região B)
Correlação 1 1 1 1
p-valor
N 99 33 33 33
Correlação ,095 ,308 ,275 -,024
p-valor ,348 ,081 ,122 ,893
N 99 33 33 33
Correlação 0,36 ,277 -0,247 ,247
p-valor ,000* ,119 ,165 ,165
N 99 33 33 33
Correlação ,176 ,036 ,059 -0,389
p-valor ,081 ,843 ,745 ,025*
N 99 33 33 33
Correlação ,043 -0,37 -,090 -,154
p-valor ,686 ,044* ,636 ,416
N 90 30 30 30
Correlação 0,273 -,229 -,370 -,023
p-valor ,009* ,223 ,044* ,902
N 90 30 30 30
Correlação ,017 ,090 -0,669 -,085
p-valor ,886 ,655 ,000* ,694
N 78 27 27 24
Correlação 0,206 ,015 -,083 -,300
p-valor ,041* ,933 ,645 ,090
N 99 33 33 33















Conforme observado na correlação linear de Pearson, foram obtidos valores estatisticamente 
significativos (p<0,05) entre alguns parâmetros de qualidade da água e a produção pesqueira 
(CPUE). Relacionando os parâmetros de água e a produção pesqueira total na região, foram obtidos 
valores significativos para os parâmetros: fósforo total, nitrato e coliformes termotolerantes. Quando 
separadas por região, em Santos foram obtidos valores significativos para o parâmetro nitrito; em 
São Vicente: os parâmetros nitrato e carbono orgânico total apresentaram valores significativos e; em 
Bertioga foram encontrados valores significativos para nitrogênio amoniacal total, indicando uma 
associação entre estas variáveis e as regiões estudadas.  
Na sequência, são apresentados os resultados das análises bivariadas (modelos de regressão 
linear simples), que avaliaram o efeito de cada parâmetro de qualidade da água (oxigênio dissolvido, 
fósforo total, nitrogênio amoniacal total, nitrito, nitrato, carbono orgânico total e coliformes 
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termotolerantes) sobre a produção pesqueira (variável dependente). Conforme explicado 
anteriormente (no tópico Metodologia), os resultados que apresentaram um valor p inferior a 20% 
nesta análise, foram considerados para o modelo de regressão linear múltipla, conforme apresentado 
na Tabela 10.   
Tabela 10. Resultados dos modelos de regressão linear (regressão linear simples e múltipla), relacionando 
parâmetros de qualidade da água e a variável dependente CPUE, utilizando as regiões como variável controle.  
coeficiente erro padrão R² p-valor* coeficiente erro padrão p-valor**
oxigênio dissolvido 12,8 6,5 0,951 0,051 18,95 7,63 0,015
fósforo total 41,4 22,7 0,951 0,071 55,44 25,83 0,035
nitrogênio amoniacal total 4,0 44,8 0,949 0,930
nitrito -683,5 241,3 0,950 0,006 -338,40 253,54 0,186
nitrato -94,8 45,0 0,948 0,038 -101,83 43,91 0,023
carbono orgânico total -2,0 3,1 0,949 0,515









As análises bivariadas, realizadas para avaliar o efeito de cada parâmetro sobre a produção 
pesqueira, controlada pela região, mostraram que os parâmetros oxigênio dissolvido, fósforo total, 
nitrito e nitrato apresentaram valores significativos inferiores a 20%, no caso o maior valor 
considerado foi de 7,1%. Dessa forma, foi realizada análise multivariada utilizando apenas estes 
parâmetros, obtendo-se valores significativos (p<0,05) para os parâmetros oxigênio dissolvido, 
fósforo total (relação positiva) e nitrato (relação negativa). 
 
5.4. Valoração ambiental 
Nos modelos de regressão linear utilizados foram obtidos valores significativos (p<0,05) para 
os parâmetros oxigênio dissolvido, fósforo total e nitrato, demonstrando que estes parâmetros, em 
determinadas concentrações, podem influenciar negativamente na produção pesqueira da região de 
estudo.  
Ainda, tendo em vista a possibilidade de aumentar a eficiência da gestão ambiental com a 
utilização complementar de um critério econômico, o próximo passo deste trabalho objetivou a 
valoração da perda ambiental na atividade de pesca na região, ocasionada pela diminuição da 
qualidade da água.  
Conforme explicitado neste estudo, decidiu-se por valorar apenas a componente VUD (Valor 
de Uso Direto) por meio da valoração da variação da produção pesqueira em relação à variação da 
qualidade da água do estuário. Para tanto, utilizou-se o método MPM, a partir da função Dose-
Resposta genérica apresentada a seguir. 
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VUD = DRCPUE * Valor Médio CPUE 
Onde: 
 DRCPUE = Função Dose-Resposta da Produção Pesqueira representada pela CPUE: 
DRCPUE = IC * Δ (parâmetro) 
 Onde: 
 IC: intervalo de confiança de 95% (coeficiente │β│ ± 1,96 * erro padrão); 
 │β│ = módulo do coeficiente da regressão linear multivariada; 
 Δ (parâmetro) = variação dos valores máximo e mínimo dos parâmetros no período. 
 
A fim de obter a função Dose-Resposta (DR) da produção CPUE, em função de cada um dos 
parâmetros estatisticamente significativos (OD, fósforo total e nitrato) foram obtidos os valores dos 
intervalos de confiança (IC) de cada um dos parâmetros, a partir do módulo do coeficiente da 
regressão linear multivariada (│β│), somados e subtraídos do coeficiente de confiança padrão (1,96) 
e multiplicado pelo erro padrão. A Tabela 11, a seguir, apresenta o coeficiente, o erro padrão, o 
intervalo de confiança e a variação da concentração (Δ) de cada parâmetro ao longo do período de 
estudo. 
 
Tabela 11. Resultados da análise multivariada, cálculos dos intervalos de confiança e a variação dos valores 
máximo e mínimo de cada parâmetro ao longo do período de estudo. 
coeficiente erro padrão p-valor** mínimo máximo
oxigênio dissolvido 18,95 7,63 0,015 3,99 33,91 5,72
fósforo total 55,44 25,83 0,035 4,80 106,07 2,62
nitrato -101,83 43,91 0,023 15,76 187,89 1,09
Parâmetros




Aplicando estes resultados na fórmula descrita temos: 
 Oxigênio dissolvido: 
DRCPUE = IC * Δ (OD); 
DRCPUE (mín.) = 3,99 * 5,72 = 22,83 




 Fósforo total: 
DRCPUE = IC * Δ (fósforo); 
DRCPUE (mín.) = 4,80 * 2,62 = 12,58 
DRCPUE (máx.) = 106,07 * 2,62 = 277,91 
 
 Nitrato: 
DRCPUE = IC * Δ (nitrato); 
DRCPUE (mín.) = 15,76 * 1,09 = 17,18 
DRCPUE (máx.) = 187,89 * 1,09 = 204,81 
 
Ou seja, para uma variação entre os valores máximos e mínimos de OD no período de estudo, 
obteve-se um impacto na produção pesqueira entre 22,83 e 193,07 CPUE. Para fósforo este intervalo 
de CPUE foi entre 12,58 e 277,91 e para o nitrato foi de 17,18 e 204,81.  
A fim de valorar esse dano, tomou-se por referência os valores de produção pesqueira 
fornecidos pelo Instituto de Pesca, os quais foram dolarizados no período de estudo e retirado um 
valor médio por CPUE. A Tabela 12 ilustra esses dados: 
 
Tabela 12. Produção Pesqueira e Valores comercializados, Dolarizados e Valores Médios por CPUE. (Cotação média 
do dólar americano em relação ao real em: http://economia.uol.com.br/cotacoes/cambio/dolar-comercial-estados-
unidos/?historico). 
Período kg no Período
nº de Unid. 
Prod.
CPUE valor no período dólar médio valor Dolarizado
Valor médio 
US$/CPUE
2009-1 1368599,2 1429 957,732 R$ 4.716.740,92 1,95 $2.418.841,50 $2.525,59
2010-1 1079619,5 1316 820,380 R$ 5.419.894,38 1,81 $2.994.416,78 $3.650,04
2010-2 1671983,6 2026 825,263 R$ 4.074.728,00 1,68 $2.425.433,33 $2.938,98
2011-1 1156392,95 1305 886,125 R$ 3.695.272,05 1,59 $2.324.070,47 $2.622,73
2011-2 1327106,15 1940 684,075 R$ 3.899.926,16 1,82 $2.142.816,57 $3.132,43
2012-1 941559,2 1392 676,407 R$ 4.426.245,63 2,05 $2.159.144,21 $3.192,08
2012-2 1404440,38 1379 1018,448 R$ 5.745.358,59 2,09 $2.748.975,40 $2.699,18
2013-1 980711,1 1036 946,632 R$ 4.144.875,30 2,16 $1.918.923,75 $2.027,11
2013-2 1318071,3 1489 885,206 R$ 7.206.390,12 2,35 $3.066.548,99 $3.464,22
2014-1 1128796,8 1053 1071,982 R$ 5.304.501,73 2,2 $2.411.137,15 $2.249,23
2014-2 1166689 1281 910,764 R$ 5.410.138,43 2,61 $2.072.849,97 $2.275,95
Total $30.777,54
Média $2.797,96  
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Conforme estimado na Tabela 12, o valor médio de CPUE obtido no período foi de US$ 
2.797,96. Dessa maneira, os valores encontrados na função DR de cada um dos parâmetros e o valor 
médio por CPUE resultam em: 
 Oxigênio dissolvido: 
VUD = DRCPUE (mín.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 22,83 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 63.877,42 
 
VUD = DRCPUE (máx.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 193,97 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 542.720,30 
 Fósforo total: 
VUD = DRCPUE (mín.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 12,58 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 35.198,33 
 
VUD = DRCPUE (máx.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 277,91 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 777.581,07 
 Nitrato: 
VUD = DRCPUE (mín.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 17,18 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 48.068,96 
 
VUD = DRCPUE (máx.) * Valor Médio CPUE 
VUD = 204,81 * US$ 2.797,96 
VUD = US$ 573.050,19 
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Os valores obtidos referem-se à estimativa da perda de produtividade pesqueira em função da 
variação de cada parâmetro. Em relação ao oxigênio dissolvido foram obtidos valores de perdas 
monetárias entre US$ 63.877,42 e US$ 542.720,30; para o fósforo total valores entre US$ 35.198,33 
(menor valor obtido) e US$ 777.581,07 (maior valor obtido) e em função do nitrato, valores de perda 
entre US$ 48.068,96 e US$ 573.050,19.  
6. DISCUSSÃO 
 
Diversos autores descrevem que a maneira mais usual de identificar os danos e a diminuição 
da qualidade na água é analisar os elementos químicos que indicam a possibilidade da presença de 
evidências humanas ao longo dos cursos d’água. Neste contexto, várias pesquisas têm utilizado a 
análise de parâmetros químicos para avaliar a alteração da qualidade das águas de rios e lagos 
(KELSEY; PORTER, 2003; WOLI et al., 2004; WU et al., 2007) e estuarinas (CHAGAS, 2005; 
HORTELLANI et al., 2008), onde são registrados decréscimo na produção pesqueira, associado à 
destruição de habitats, sobrepesca e poluição hídrica.  
No presente trabalho, realizado em região estuarina, foram identificados sete (07) parâmetros 
de qualidade da água (oxigênio dissolvido, carbono orgânico total, fósforo total, nitrogênio 
amoniacal total, nitrito, nitrato e coliformes termotolerantes) que ocorreram com maior frequência 
em desconformidade nas amostras coletadas pela CETESB, ou seja, amostras que não atenderam às 
condições ou padrões de qualidade estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05.  
O agente oxidante mais importante em águas naturais é o oxigênio molecular dissolvido 
(BAIRD, 2002). Segundo Esteves (1998), o oxigênio (O2) é um dos mais importantes gases 
dissolvidos na água para caracterização dos ecossistemas aquáticos. Sua importância se deve ao fato 
de que a maioria dos organismos vivos consome o O2 dissolvido na água e depende dele para 
sobreviver. A solubilidade desse gás em meio aquático está relacionada a fatores como aeração, 
temperatura e pressão. Suas principais fontes de origem são: gás atmosférico e fotossíntese. Por 
outro lado, seu consumo ocorre pela decomposição de matéria orgânica, oxidação de íons metálicos, 
respiração de organismos aquáticos e perda para a atmosfera. Ainda, a concentração de OD pode 
sofrer influência do sedimento que, por ser rico em matéria orgânica, consome o oxigênio dissolvido 
da coluna d’água adjacente (BAIRD, 2002).  
O carbono orgânico total (COT), utilizado para caracterizar a matéria orgânica dissolvida e 
em suspensão nas águas naturais (BAIRD, 2002), apresentou altos teores de matéria orgânica na 
coluna d’água, nas amostras das três regiões estudadas. Este fato, associado à baixa difusão do 
oxigênio atmosférico nas camadas mais profundas e ao consumo pela decomposição desta matéria 
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orgânica, pode influenciar na depreciação da concentração de OD, como observado nestas regiões 
estudadas. Outros trabalhos na área de estudo também registraram elevadas concentrações de COT 
na coluna d’água (CETESB, 2001; CETESB, 2015). Como principais contribuintes de COT para o 
estuário de Santos, Siqueira (2003) cita as fontes antrópicas, ou seja, os esgotos domésticos, lançados 
diretamente no ambiente e as atividades industriais exercidas na região, além das fontes naturais, 
como as drenagens fluviais, manguezais e produção primária do fitoplâncton. Assim, na área de 
estudo são esperadas concentrações elevadas de COT na coluna d’água, uma vez que, além de fazer 
parte do sistema de drenagem continental, os rios afluentes do canal de Santos e São Vicente 
recebem despejo de efluentes domésticos e industriais ao longo de seus cursos. 
Fatos estes que também podem contribuir para as elevadas concentrações de fósforo total 
observadas nas amostras das regiões de estudo. A matéria orgânica fecal e os detergentes em pó 
empregados em larga escala constituem a principal fonte de fósforo no meio aquático (VON 
SPERLING, 2005; ESTEVES; PANOSSO, 2011), assim como efluentes industriais e águas 
provenientes de drenagem urbana (CETESB, 2015).  
Do mesmo modo, foram quantificadas, em algumas amostras, concentrações em desacordo 
aos padrões de qualidade estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05 para a série nitrogenada 
(nitrogênio amoniacal, nitrito e nitrato). A detecção de teores destes parâmetros no estuário também 
pode indicar a presença de emissões de efluentes domésticos e industriais. As fontes de nitrogênio 
nas águas naturais são diversas, mas em geral, os esgotos sanitários constituem a principal fonte, 
lançando nas águas nitrogênio orgânico. Indústrias químicas, petroquímicas, siderúrgicas, 
farmacêuticas entre outras, também são conhecidas por lançarem efluentes ricos em nitrogênio 
orgânico e amoniacal nas águas (CETESB, 2010). Atividades como desmatamento, agricultura e 
agropecuária aumentam o escoamento superficial e o transporte de nutrientes e, quando atreladas ao 
uso de fertilizantes, o impacto é multiplicado (SOUZA et al., 2003). 
Conforme observado na Revisão Bibliográfica deste trabalho, fósforo e derivados do 
nitrogênio inorgânico dissolvido são substâncias essenciais à manutenção da vida em ambientes 
aquáticos. As regiões costeiras, devido ao aporte desses nutrientes, sustentam cerca de 25% da 
produtividade primária marinha global (SOUZA et al., 2003). Apesar da importância vital, esses 
elementos, quando em excesso, são responsáveis pelo processo de eutrofização (CETESB, 2015; 
THOMAS; CALLAN, 2015). O aumento antropogênico das concentrações de nutrientes, 
principalmente nitrogênio e fósforo, nos ecossistemas aquáticos é denominado de "eutrofização 
artificial" (SMITH et al., 1999). Vários estudos apontam a eutrofização das águas costeiras como 
fato consumado, resultado da fertilização de nutrientes pela descarga excessiva de efluentes 
domésticos e industriais (SOUZA et al., 2003; BAIRD; CANN, 2011; SILVA-NETO, 2012; 
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THOMAS; CALLAN, 2015). Este processo pode causar expressivos prejuízos à sociedade humana, 
especialmente no que tange a problemas de saúde pública, balneabilidade, redução da produtividade 
pesqueira, potencial de irrigação e de inúmeras outras possibilidades de uso pelos agentes sociais 
(ESTEVES, 1998). 
Diversos autores que estudaram a qualidade da água em diferentes locais do mundo 
encontraram uma relação entre o aumento da quantidade de nitrogênio e fósforo e o aumento da 
agricultura e da urbanização. A alteração da quantidade destes componentes indicou a existência de 
degradação da qualidade de água pelas alterações de uso e ocupação da terra (GRAY; BECKER, 
2002, YANG et al., 2007; AMIRI; NAKANE, 2009; HACKBART, 2012). 
Por fim, a avaliação da qualidade microbiológica da água, realizada através da identificação 
de indicadores de contaminação fecal, apresentou altas concentrações em amostras, principalmente 
de Santos e São Vicente. A presença de coliformes termotolerantes determina a origem fecal da 
contaminação, indicando risco da presença de outros microrganismos patogênicos, que podem 
ocasionar doenças de veiculação hídrica, sendo as mais comuns, a febre tifóide, disenterias, cólera, 
hepatites infecciosas, leptospirose, escabiose, entre outras (VON SPERLING, 2005). 
Com base nos resultados obtidos neste trabalho, pode-se constatar que a região apresenta em 
suas águas superficiais, elevadas concentrações de nutrientes, principalmente fósforo total e 
parâmetros da série nitrogenada, introduzidos por fontes antrópicas, que devem conduzir a um estado 
de hipereutrofização dos ecossistemas aquáticos. Este aporte de maiores concentrações de nutrientes 
para o estuário deve estar relacionado à: (i) emissão de efluentes (domésticos e industriais); (ii) 
atividades ligadas ao porto (como derrames acidentais de substâncias em ambiente aquático, 
carreamento de resíduos sólidos, geração de efluentes líquidos, além da atividade de dragagem) e; 
(iii) ao pólo industrial portuário com mais de 25 empresas de grande porte e de diversos ramos de 
atividades como indústrias químicas, petroquímicas, de fertilizantes, além de uma grande siderúrgica 
(LUIZ-SILVA et al., 2002). Afirmação esta, não só baseada nos dados levantados e produzidos nesta 
pesquisa, mas considerando também informações geradas por diversos autores e trabalhos realizados 
na região de estudo (BRAGA et al., 2000; CETESB, 2001, SIQUEIRA, 2003; ANCONA et al., 
2006; CETESB, 2015).  
Todas as alterações nos parâmetros de qualidade da água, mostradas anteriormente, podem 
acarretar prejuízos, numa análise ecológica baseada na Função Ecossistêmica Regulação de 
Nutrientes e em SE derivados desta função, tais como: produção primária, manutenção da 
biodiversidade, ciclos biogeoquímicos, comprometimento de habitats, entre outros, conforme 
apresentado na Tabela 1 deste trabalho. O número de serviços ecossistêmicos afetados evidencia o 
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alto grau de dependência entre as variáveis ambientais, bem como o alto grau de complexidade 
subjacente ao ecossistema analisado.  
Em relação aos dados de produção pesqueira, foram utilizadas para este trabalho, apenas as 
espécies de peixes com maior ocorrência na área de estudo (interior do estuário), resultando em 
quinze (15) espécies, reunidas em nove (09) grupos da ictiofauna local (Parati, Robalos, Carapeba, 
Caratinga, Tainha, Corvina, Espada, Bagres e Pescadas). Em Santos, foram observados os maiores 
valores de capturas por unidades de esforço (CPUE), em comparação às outras áreas de estudo (São 
Vicente e Bertioga). Vale ressaltar, que estes dados obtidos são relativos apenas ao período de 
análise do trabalho (2009 - 2014), e mesmo assim, em São Vicente foi possível observar, uma 
realidade de declínio na produção pesqueira, refletindo o cenário observado quando são analisados 
os dados históricos de CPUE da região (1998 – 2015), onde registra-se grande redução nos estoques 
pesqueiros na área de estudo. 
Relacionando os dados de qualidade da água com os da produção pesqueira na região, a 
análise por coeficientes de correlação linear de Pearson apresentou valores significativos entre 
alguns parâmetros de qualidade da água (fósforo total, nitrato e coliformes termotolerantes) e a 
produção pesqueira total na região, indicando uma associação entre estes parâmetros e a produção 
pesqueira. Quando separadas por região, Santos apresentou valores significativos para nitrito; São 
Vicente para os parâmetros nitrato e carbono orgânico total e Bertioga apresentou valores 
significativos para nitrogênio amoniacal total.  
Nos modelos de regressão linear foram obtidos valores significativos na análise bivariada 
para os parâmetros oxigênio dissolvido, fósforo total, nitrito e nitrato, indicando uma relação entre 
estes parâmetros e a produção pesqueira. Na análise multivariada, utilizando estes parâmetros foram 
obtidos valores significativos para oxigênio dissolvido e fósforo total (relação positiva) e nitrato 
(relação negativa), ou seja, o aumento na concentração de oxigênio dissolvido na água pode 
favorecer positivamente na produção pesqueira, enquanto que a alta concentração de nitrato pode 
influenciar negativamente na produtividade pesqueira da região. Já para o parâmetro fósforo total é 
necessária cautela para análise desta relação positiva, pois uma vez que este parâmetro é um 
nutriente essencial para muitas formas de vida, em determinadas concentrações pode enriquecer o 
ambiente e favorecer o aumento da comunidade algal, que pode influenciar positivamente na dieta de 
alguns exemplares da ictiofauna (SILVA-NETO, 2012). Entretanto, em concentrações mais elevadas 
torna-se tóxico no meio aquático (CONLEY, 2000; ESCHRIQUE, 2007; THOMAS; CALLAN, 
2015). Dessa forma, são necessários mais estudos sobre os efeitos Dose-Respostas deste parâmetro 
em ambientes e fauna aquática, a fim de avaliar este limiar entre os efeitos positivos e negativos de 
acordo com sua concentração. 
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Com base nas considerações até aqui apresentadas, cabe ressaltar a importância da 
articulação entre as instituições responsáveis pelo manejo e gestão dos recursos envolvidos. Como 
visto, existem possíveis focos de poluição (emissão de efluentes) ao longo de todo o estuário, 
conforme pode-se observar na maioria das amostras deste trabalho. Tendo como base as referências 
utilizadas, sabe-se que existem também focos de poluição em outros pontos da bacia e de bacias 
adjacentes, como a região metropolitana de São Paulo, culminando no carreamento de poluentes para 
o estuário. Isto posto, sugere-se também a articulação entre instituições cujas competências de 
alguma forma envolvam ações sobre o Complexo Estuarino de maneira a tentar estabelecer políticas 
ou ações que visem auxiliar na minimização destes problemas. O envolvimento das Secretaria de 
meio ambiente, Secretaria da pesca e de gestão de recursos hídricos seria um ponto de partida para 
uma análise ambiental integrada dessa região e desses recursos ambientais.  
No que concerne à análise econômica, a valoração ambiental foi aplicada ao Serviço 
Ecossistêmico Pesca associado à Função Ecossistêmica Alimento (conforme Tabela 1 deste 
trabalho), através da valoração dos impactos decorrentes da baixa condição de qualidade da água 
sobre este Serviço Ecossistêmico Pesca. Cabe apontar que, ainda que não se tenha chegado ao valor 
total correspondente a todos os impactos ocasionados pela baixa qualidade da água, tendo em vista 
as limitações dos métodos e tempo de estudo, foi possível estabelecer estatisticamente associações e 
relações entre a variação da qualidade da água e a produção pesqueira das espécies de peixes 
selecionadas. Através das relações dose-resposta, chegou-se à variação da produtividade marginal da 
produção pesqueira, permitindo observar a variação nas perdas monetárias em função da variação 
dos parâmetros de qualidade da água, ao longo do período de estudo.  
Ressalta-se que a determinação da relação dose-resposta entre qualidade de água estuarina e 
produção pesqueira é um esforço pioneiro na região de estudo, bem como a utilização desta 
metodologia para a análise integrada dos resultados. Espera-se assim, que esta análise possa ser 
reproduzida para outros ambientes, a fim de possibilitar uma análise comparativa, bem como de 
evolução temporal. Dessa maneira, essa abordagem consiste em uma importante ferramenta para o 
monitoramento ambiental, em vista da possibilidade de aumentar a eficiência da gestão ambiental 
com a utilização complementar de um critério econômico. 
Neste sentido, a valoração econômica do impacto obtida, apresentou valores de perdas 
monetárias que variaram entre US$ 35.198,33 e US$ 777.581,07 no período de estudo, considerando 
os parâmetros analisados. Estes valores representam uma parcela da valoração da perda ambiental na 
atividade de pesca na região (parcela da componente VUD), ocasionada pela diminuição da 
qualidade da água avaliada pelos parâmetros oxigênio dissolvido, fósforo e nitrato e, portanto, 
entende-se que esta valoração econômica é subestimada. Sugere-se que seriam necessários mais 
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estudos neste sentido de maneira a enriquecer a valoração aqui proposta. Entretanto, considera-se um 
primeiro valor para ser discutido e aprimorado para efeitos da gestão ambiental do Complexo 
Estuarino estudado.   
É importante destacar, que a valoração econômica ambiental do impacto da alteração da 
qualidade da água sobre o fornecimento do Serviço Ecossistêmico Pesca apresenta limitações, tendo 
em vista que considerou apenas algumas espécies (15), culminando em uma análise reducionista, que 
desconsiderou uma série de outros fatores (ecológicos e humanos) importantes quando da avaliação 
ou valoração de impactos ambientais. Além disso, seria interessante a obtenção de uma maior 
quantidade de amostras e análises para que o comportamento dos nutrientes e a influência da 
qualidade da água sobre a produção pesqueira pudessem ser observados de forma mais aprofundada. 
Outro aspecto a ser considerado seria a estação do ano na qual foram realizadas as coletas, pois pode 
haver diferenças entre as estações seca e úmida, principalmente em relação aos teores de nutrientes 
carreados para o estuário, bem como do material particulado em suspensão.   
Entretanto, conforme apresentado, pôde-se estabelecer estatisticamente a influência dos 
parâmetros analisados na produção pesqueira. Dessa forma, a valoração obtida neste trabalho é 
considerada um primeiro valor para ser discutido e aprimorado para efeitos da gestão ambiental do 
Complexo Estuarino estudado. Outras estimativas que representem as demais componentes do 
VERA, como o VUI e o VE devem ser consideradas para uma apropriada gestão e valoração 
ambiental.  
Costanza et al. (2014) estimaram que a perda de serviços ecossistêmicos em todo o mundo, 
entre os anos de 1997 e 2011, variaram na ordem de US$ 4,3 e US$ 20,2 trilhões/ano e, no entanto, 
acreditam que estas estimativas sejam conservadoras, assim como os valores obtidos neste trabalho, 
dada a dificuldade na avaliação de todas as interações ecológicas.  
No Brasil, a valoração econômica de danos ambientais não é frequente. Miraglia et al., 
(2005) estimaram perdas ambientais na saúde pública, decorrentes da poluição atmosférica no 
município de São Paulo na ordem de US$ 208 milhões por ano. Apesar deste valor ser muito 
superior ao achado nesta investigação (entre US$ 35.198,33 e US$ 777.581,07), deve-se considerar 
que o impacto final avaliado foi em termos de saúde pública. Entretanto, orientou a adoção da 
ferramenta de valoração (pois também se valeu de função dose-resposta de dano) para a aplicação 
neste trabalho, que relaciona recursos hídricos e produção pesqueira.  
Tadeu; Sosa (2010), através do Método da Produtividade Marginal, observaram os impactos 
econômico-ambientais decorrentes da reabertura do Valo Grande sobre o Complexo Estuarino-
Lagunar Cananéia-Iguape-Paranaguá (CEL-CIP), localizado no litoral sul de São Paulo. Através de 
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dados de pesca e com base na análise da qualidade das águas, foram encontradas relações diretas 
entre a vazão do rio Ribeira de Iguape e a produção pesqueira da região. Foi possível, observar a 
correlação entre a variação da “vazão” e a variação na produção pesqueira de algumas espécies da 
ictiofauna local. Neste sentido, a valoração econômica do impacto resultou em: para cada variação 
de 1 m3/s da vazão, uma variação marginal no ganho econômico da ordem de US$ 641,03. Estes 
autores Tadeu; Sosa (op. cit.) terminam por concluir que cada vez mais ganha importância a 
identificação destes tipos de relações, visando a melhoria do entendimento de como as alterações 





Com base no levantamento de dados históricos da qualidade da água, pôde-se identificar 07 
parâmetros (oxigênio dissolvido, carbono orgânico total, fósforo total, nitrogênio amoniacal total, 
nitrito, nitrato e coliformes termotolerantes) que ocorreram com maior frequência em 
desconformidade com as condições estabelecidas pela Resolução CONAMA 357/05. Além disso, foi 
possível observar uma redução da qualidade da água, por conta do aumento das concentrações de 
alguns destes parâmetros, conduzindo a um estado de hipereutrofização antrópico. Este aporte de 
maiores concentrações de nutrientes para o estuário está relacionado à emissão de efluentes 
domésticos, industriais e de atividades ligadas ao porto e ao pólo industrial. 
Em relação às principais espécies de peixes desembarcadas na região, foram identificadas 
quinze (15) espécies, reunidas em nove (09) grupos (Parati, Robalos, Carapeba, Caratinga, Tainha, 
Corvina, Espada, Bagres e Pescadas). Observou-se em Santos, os maiores valores de capturas por 
unidades de esforço (CPUE). 
Relacionando dados da qualidade da água com dados da produção pesqueira, através de 
modelos de regressão linear, foram obtidos valores significativos para oxigênio dissolvido, fósforo 
total (relação positiva) e nitrato (relação negativa).  
Os dados mostram que a degradação ambiental dos impactos causados pela alteração da 
qualidade da água influencia diretamente a produtividade pesqueira e, considerando somente o 
período de estudo, essas alterações acarretaram perdas monetárias estimadas entre US$ 35.198,33 e 
US$ 777.581,07. Assim, do ponto de vista econômico, a diminuição da qualidade da água causa 
impactos negativos à produtividade pesqueira da região, e, consequentemente, impactos econômicos 
em decorrência das alterações nesta matriz ambiental.  
Dessa forma, entende-se que os valores obtidos neste trabalho demonstram o mínimo da 
perda monetária ambiental, uma vez que mesmo subestimados, refletem como a poluição destes 
ambientes aquáticos pode acarretar em prejuízos monetários e externalidades negativas à população 
e ao meio ambiente. Considera-se que a obtenção de uma relação dose-resposta e esse resultado 
econômico-ambiental sejam fatores importantes para sensibilizar os gestores públicos na tomada de 
decisões em ações para promover a prevenção e melhoria ambiental desse ecossistema. 
Por fim, o presente trabalho tem o caráter pioneiro de obtenção de uma função dose-resposta 
da qualidade do estuário na região de estudo e de aplicação da metodologia de valoração econômica 
ambiental para estimar um dano no meio aquático, o que também pretende contribuir para a 
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